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“Há uma força motriz mais poderosa que o vapor, a eletricidade e a energia 







A presença de fármacos de uso humano e veterinário no ambiente aquático e seu 
impacto para os humanos e o ecossistema são temas emergentes em saúde 
ambiental. Os anti-inflamatórios não-esteroidais (AINES) fazem parte dos 
medicamentos mais utilizados no mundo e entre eles está o diclofenaco e o 
paracetamol, que representam uma porção significativa dos fármacos 
encontrados no ambiente aquático. Este trabalho avaliou em peixes Rhamdia 
quelen (jundiá) os efeitos bioquímicos, genéticos, hematológicos, morfológicos e 
reprodutivos desses fármacos por via hídrica, em um bioensaio semi-estático 
durante 21 dias. Peixes machos foram expostos a concentrações encontradas no 
ambiente, de diclofenaco (0; 0,2; 2 e 20 µg/L) e paracetamol (0; 0,25 e 2,5 µg/L). 
Os resultados mostraram que no fígado o diclofenaco reduziu a atividade da 
catalase (CAT) e da etoxiresorufina-O-deetilase (EROD) na exposição a 2 µg/L e 
da superóxido dismutase (SOD) em todos os grupos expostos. Os níveis de 
glutationa reduzida (GSH) e a atividade da glutationa S-transferase (GST) 
aumentaram em todas as concentrações testadas. A lipoperoxidação (LPO) foi 
reduzida nos grupos expostos a 0,2 e 20 µg/L de diclofenaco. Na gônada, a 
concentração de 0,2 µg/L foi a que causou maiores alterações como redução das 
atividades da SOD, glutationa peroxidase (GPx) e da GST e na LPO. O 
diclofenaco não causou danos genéticos. No sangue, o diclofenaco elevou os 
valores de eritrócitos, trombócitos e leucócitos circulantes. As alterações 
morfológicas observadas no tecido hepático foram degeneração hidrópica e 
congestão de sanguínea nas concentrações de 2 e 20 µg/L e redução do índice 
hepatossomático (IHS) em 0,2 µg/L. No tecido renal ocorreu congestão sanguínea 
e glomerular em todas as concentrações e degeneração hidrópica discreta na 
concentração de 20 µg/L de diclofenaco. Ocorreu redução de dopamina (DA) na 
concentração de 2 µg/L e de DOPAC na exposição à todas as concentrações de 
diclofenaco. A exposição ao paracetamol causou ao fígado, carbonilação de 
proteínas e elevação da atividade da SOD no grupo exposto a 2,5 μg/L e redução 
da atividade da EROD e GST nas duas concentrações. Além de danos ao DNA 
na concentração de 0,25 μg/L. Também houve redução da hemoglobina e do 
hematócrito na exposição a 0,25 μg/L de paracetamol e aumento de leucócitos e 
trombócitos circulantes nas duas concentrações. As alterações morfológicas 
encontradas no tecido hepático dos animais expostos ao paracetamol foram 
congestão sanguínea e infiltração leucocitária. Houve elevação de IHS no grupo 
exposto a 0,25 μg/L. No rim, as alterações observadas foram degeneração 
hidrópica e congestão glomerular, além de peri-nefrite na exposição à 
concentração de 2,5 μg/L. O paracetamol reduziu os níveis de testosterona nos 
grupos expostos. Além de elevar os níveis de estradiol e inibir a espermatogênese 
na exposição à concentração de 2,5 μg/L. Os níveis de serotonina e DA 
aumentaram na exposição a 0,25 μg/L e de 5-HIAA na concentração de 2,5 μg/L. 
Os resultados demonstraram que o diclofenaco e o paracetamol, em 
concentrações ambientalmente relevantes, causaram estresse oxidativo, danos 
hepáticos, renais, alterações hematológicas e principalmente, o paracetamol 
desregulou o eixo hipotálamo-pituitária-gônada de Rhamdia quelen. 
 




The presence of pharmaceuticals of human and veterinary use in the aquatic 
environment and its impact on humans and the ecosystem are emerging issues in 
environmental health. The nonsteroidal anti-inflammatory drugs (NSAIDs) are the 
most pharmaceuticals used in the world and among them is diclofenac and 
paracetamol, which represent a significant portion of the drugs found in the aquatic 
environment. This study evaluated the potential biochemical, genetic, 
hematological, morphological and reproductive effects of these drugs by hydric 
exposure, in a semi-static bioassay for 21 days. Males fish of Rhamdia quelen 
(jundia) were exposed to environmental concentrations of diclofenac (0, 0.2, 2 and 
20 µg/L) and paracetamol (0, 0.25 and 2.5 µg/L). The results showed that in the 
liver diclofenac reduced the catalase (CAT) and ethoxyresorufin- O- deethylase 
(EROD) activities in exposure to 2 µg/L and superoxide dismutase (SOD) in all 
exposed groups. The levels of reduced glutathione (GSH) and glutathione S-
transferase (GST) activity increased at all concentrations tested. Lipid peroxidation 
(LPO) was reduced in the groups exposed to 0.2 and 20 µg/L of diclofenac. In the 
gonad, the concentration of 0.2 µg/L caused major changes as inhibition of SOD, 
glutathione peroxidase (GPx) and GST activities and LPO. Diclofenac did not 
cause genetic damage. In blood, diclofenac increased values of erythrocytes, 
thrombocytes and leukocytes circulating. The morphological changes observed in 
liver tissue were hydropic degeneration and blood congestion at concentrations of 
2 and 20 µg/L and reduced hepatosomatic index (HSI) in 0.2 µg/L. In kidney tissue 
occurred blood and glomerular congestion at all concentrations and mild hydropic 
degeneration in the concentration of 20 µg/L of diclofenac. There was a reduction 
of dopamine (DA) in the concentration of 2 µg/L and DOPAC in exposure to all 
concentrations of diclofenac. Exposure to paracetamol caused to the liver, protein 
carbonyls and increased SOD activity at the exposed to 2.5 µg/L and inhibition of 
EROD and GST activities in both concentrations. In addition, DNA damage at the 
concentration of 0.25 µg/L. There were also reduction in hemoglobin and 
hematocrit at the exposure to 0.25 µg/L of paracetamol and increased leukocytes 
and thrombocytes circulating in both concentrations. Morphological changes in the 
liver tissue of animals exposed to paracetamol were blood congestion and 
leucocytes infiltration. There was an increase in the IHS exposed to 0.25 µg/L. In 
the kidney, the changes observed were hydropic degeneration and glomerular 
congestion, as well as perinephritis in the exposure concentration of 2.5 µg/L. 
Paracetamol reduced testosterone levels in exposed groups. Besides increasing 
estradiol levels and inhibit spermatogenesis in the exposure concentration of 2.5 
µg/L. The levels of serotonin and DA increased at the exposure to 0.25 µg/L and 
5-HIAA concentration at the 2.5 µg/L concentration. The results showed that 
diclofenac and paracetamol in environmentally relevant concentrations, caused 
oxidative stress, liver and renal damage, hematologic changes and mainly 
paracetamol deregulated the hypothalamic-pituitary-gonadal axis in Rhamdia 
quelen. 
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A qualidade da água é um dos determinantes fundamentais da saúde 
pública e auxilia ou complementa o progresso econômico e o desenvolvimento 
sustentável de um país. Países desenvolvidos em seus programas de 
qualidade da água têm combatido a contaminação por micro-organismos e 
compostos tóxicos. A detecção de fármacos e produtos de higiene pessoal no 
ambiente aquático tem sido um assunto emergente em saúde ambiental e tem 
causado preocupação em vários países. Os fármacos são considerados 
micropoluentes, pois são detectados no ambiente em concentrações que 
variam de ng/L a µg/L. A insuficiente remoção dos fármacos pelos sistemas de 
tratamento de efluente e subsequente eliminação dos efluentes contribui para a 
ocorrência de fármacos em águas superficiais (RAHMAN et al., 2009). 
Resíduos de fármacos constituem uma fonte de exposição crônica da 
vida selvagem em sítios de descarga de efluentes (ASHTON et al., 2004). Ao 
contrário dos pesticidas e metais pesados que ocorrem em concentrações altas 
nos corpos de água contaminados, os fármacos ocorrem em concentrações 
extremamente baixas dificultando assim sua detecção e quantificação (BILA e 
DEZOTTI, 2003). Apesar das baixas concentrações liberadas no ambiente 
aquático seu potencial impacto para o ambiente não pode ser ignorado 
(KAWABATA et al., 2012). Os fármacos têm seu modo de ação específico que 
os faz ser efetivos na terapêutica em baixas concentrações e como são 
substâncias biologicamente ativas podem desencadear efeitos em organismos 
aquáticos que possuam sistemas enzimáticos compatíveis com os mamíferos. 
No entanto, pouca informação está disponível sobre os efeitos crônicos que os 
organismos aquáticos expostos a fármacos durante todo seu ciclo de vida 
podem ter (FENT et al., 2006). Como o potencial ecotoxicológico de resíduos 
de fármacos é quase desconhecido, faz-se necessário avaliar os riscos destes 
resíduos farmacêuticos, pois a presença de fármacos pode comprometer a 
qualidade dos recursos hídricos, alterando a biodiversidade e o equilíbrio de 
ecossistemas aquáticos (BOUND e VOULVOULIS, 2004). 
Apesar da existência de uma grande variedade de classes de fármacos 




seus volumes de consumo, toxicidade e persistência no ambiente, entre esses 
estão os analgésicos e anti-inflamatórios (CHRISTEN et al., 2010). 
Devido ampla ocorrência dos anti-inflamatórios não-esteroidais (AINES) 
no ambiente aquático, o seu potencial de impacto ecológico tem sido um 
assunto preocupante (FLIPPIN et al., 2007; CHRISTENSEN et al., 2009). Os 
AINES inibem a enzima COX que influencia a síntese de eicosanóides os quais 
atuam várias funções fisiológicas (HAYASHI et al., 2008). 
Com base nestas informações, os fármacos escolhidos para a 
realização deste trabalho foram o diclofenaco e o paracetamol, visando avaliar 
os efeitos bioquímicos, genéticos, hematológicos, morfológicos e reprodutivos 







































2. REVISÃO DA LITERATURA 
 
 
2.1 FÁRMACOS NO AMBIENTE 
 
 
A presença de fármacos no ambiente tem sido um tópico recente de 
estudo. A primeira evidência de presença de fármacos no ambiente aquático foi 
na década de 1970, nos Estados Unidos com a detecção do ácido clofíbrico 
(fármaco redutor de lipídios no sangue) em efluente de estação de tratamento 
de esgoto, mas apenas em 1990 os fármacos começaram a receber atenção 
com o desenvolvimento de novas técnicas analíticas (BERETTA et al., 2014).   
Os fármacos têm aumentado sua importância como contaminantes 
ambientais devido à sua difusão nos ecossistemas aquáticos. Sendo 
designados para a medicina humana e veterinária, eles podem trazer 
preocupações devido aos seus potenciais efeitos adversos aos organismos 
aquáticos, em particular, com relação à desregulação hormonal a qual pode ter 
consequências em nível populacional (FENT et al., 2006; SILVA DE ASSIS et 
al., 2013).  
O descarte de fármacos vencidos ou sobras é feito atualmente por 
grande parte da população no lixo comum ou na rede de esgoto. A forma 
adequada de descarte de medicamentos tem sido uma preocupação constante 
da sociedade em diversos países. No Brasil, o assunto é abordado em normas 
gerais ou específicas para determinados setores da cadeia de produção 
farmacêutica, como a RDC nº 306/2004 da ANVISA e Resolução nº 358/2005 
do CONAMA (Gerenciamento e Destinação Final de Resíduos dos Serviços de 
Saúde) e a RDC n.º 17/2010 da ANVISA (Boas Práticas de Fabricação de 
Medicamentos) (BALBINO e BALBINO, 2011). A política nacional de resíduos 
sólidos criou a Logística Reversa também para os fármacos determinando a 
coleta e a restituição dos resíduos ao setor empresarial cujo objetivo final é 
evitar a contaminação ambiental devido ao descarte inadequado. 
Toneladas de fármacos são descartadas através do lixo doméstico, ralo 




contaminação de rios, lagos e estuários (FIGURA 1). Os fármacos veterinários 
podem entrar no ambiente aquático via aplicação manual ou via aplicação 
direta em aquicultura (FENT et al., 2006). Ao contrário de alguns poluentes 
convencionais (como os pesticidas, detergentes e combustíveis) que tendem a 
diminuir no ambiente devido a restrições legais, os fármacos devem aumentar 
sua ocorrência no ambiente devido ao aumento da população e seus efeitos 
benéficos aos seres humanos (TAMBOSI et al., 2010). Fármacos foram 
detectados em compartimentos aquáticos, tais como afluentes (GÓMEZ et al., 
2007), efluentes (AL AUKIDY et al., 2012) de estações de tratamento de esgoto 
(VERENITCH et al., 2006), águas superficiais (rios, lagos, córregos, estuários, 
entre outros) (KIM et al., 2009), água do mar (WILLE et al., 2010), as águas 




FIGURA 1. Possíveis Rotas de Fármacos no Ambiente.  
FONTE: Bila e Dezotti (2003). 
 
A preocupação ambiental não é apenas com os volumes de produção de 
certos fármacos, mas com a sua persistência no ambiente e sua atividade 




biológicas chave como a reprodução). Concentrações ambientalmente 
relevantes de 17β-estradiol (E2) e do sintético 17α-etinilestradiol (EE2) levaram 
à indução da vitelogenina, alterações histopatológicas das gônadas e redução 
da fecundidade e sucesso reprodutivo em peixes (BRIAN et al., 2007). A 
potência in vivo do E2 é de cerca de 10-50 vezes maior que o EE2, 
provavelmente, devido ao seu menor metabolismo (THORPE et al., 2003). A 
exposição do peixe Pimephales promelas durante um ano a concentração de 
3,2 ng/L de EE2 induziu a vitelogenina (SCHWINDT et al., 2014); 0,1-15 ng/L 
de EE2 alterou a diferenciação sexual em embriões de Pimephales promelas 
expostos durante desde a eclosão até a fase adulta (VAN AERLE et al., 2002). 
Uma longa exposição a 5 ng/L levou a uma redução da fertilização da geração 
F1 em peixes Danio rerio (NASH et al, 2004). 
Além dos hormônios sexuais, substâncias naturais e industrializadas são 
capazes de desregular o sistema endócrino e reprodutor por mimetizar a ação 
dos hormônios devido a sua ligação em receptores estrogênicos (DAMSTRA et 
al., 2004). 
O desenvolvimento de métodos sensíveis, tais como: cromatografia 
gasosa (GC) com espectrometria de massa (MS), cromatografia negativa por 
ionização química com espectrometria de massa e cromatografia líquida de alta 
performance (HPLC) com espectrometria de massa que permitem a detecção e 
quantificação de drogas em várias amostras ambientais, permitiu esclarecer as 
classes terapêuticas de maior relevância em contaminação ambiental. De 
acordo com os dados presentes na literatura, essas classes são: drogas anti-
inflamatórias não-esteroidais (16%), antibióticos (15%), agentes redutores de 
lipídios no sangue (12%), e hormônios sexuais sintéticos (9%) (SANTOS et al., 
2010). 
Estudos demonstram que os fármacos e seus metabólitos estão 
presentes em ambientes aquáticos em várias partes do mundo, como 
Alemanha (TERNES e HIRSCH, 2000), Brasil (STUMPF, 1999; TERNES et al., 
1999; SODRÉ et al., 2010), Canadá (KLEYWEGT et al., 2011), Espanha 
(BUENO et al., 2012), Holanda (JOHNSON et al., 2000), Inglaterra (DESBROW 
et al., 1998), Itália (JOHNSON et al., 2000), Suécia (BUSER et al., 1999), 
Estados Unidos (FOCAZIO et al., 2008) e Reino Unido (KASPRZYK-




No Brasil ainda existem poucas informações sobre a ocorrência de 
fármacos no meio ambiente. Dentre os fármacos encontrados nos Estados do 
Rio de Janeiro, São Paulo e Bahia, destacam-se: ácido clofíbrico, benzafibrato, 
cetoprofeno, cafeína, ibuprofeno, atenolol, carbamazepina, eritromicina, 
diclofenaco, diazepam, naproxeno, 17α-etinilestradiol e genfibrozil (STUMPF, 
1999; TERNES et al., 1999; SODRÉ et al., 2010). É importante salientar que no 
Brasil há uma maior expectativa de ocorrência de fármacos em águas residuais 
devido à carência de tratamento de esgotos no país (MELO et al., 2009). 
A baixa eficiência na remoção de fármacos pelos processos 
convencionais de tratamento físico e químico incentivou a busca por novas 
metodologias capazes de promover a mineralização destes compostos ou ao 
menos reduzir os efeitos adversos ao meio ambiente. Os processos de 
oxidação avançada (POA) são caracterizados por reações de oxidação química 
através do radical hidroxila, espécie extremamente reativa e pouco seletiva e 
isso faz com que atue na oxidação de uma grande variedade de substâncias. 
Os radicais hidroxila são formados a partir de oxidantes como H2O2 ou O3, 
sendo que a eficiência do processo pode ser aumentada pela combinação com 
radiação ultravioleta (UV) ou catalisadores (íons metálicos, semicondutores). 
Alguns POA são: fotólise de peróxido de hidrogênio (UV/ H2O2); ozonização 
(O3), fotocatálise heterogênea (TiO2/UV), Fenton (Fe
2+/ H2O2) e foto-Fenton 
(Fe3+/ H2O2/UV; Fe
2+/ H2O2/solar). No entanto, ainda são escassas as 
informações sobre os produtos de degradação formados e a toxicidade destes, 
informações estas fundamentais para garantir a efetividade e segurança da 
aplicação de tais processos no tratamento de efluentes contendo resíduos de 
fármacos (MELO et al., 2009). 
 
 
2.1.1 Drogas anti-inflamatórias não-esteroidais 
 
 
Os anti-inflamatórios não esteroidais (AINES) destacam-se entre os 
fármacos por sua grande ocorrência nos corpos de água. Santos et al. (2010) 
fizeram uma revisão de 134 artigos científicos, no período de 1997 a 2009, e 




detectada no ambiente aquático (FIGURA 2). Os AINES são ácidos fracos que 
agem por inibição reversível ou irreversível de uma ou ambas as formas da 
enzima ciclo-oxigenase (COX), COX-1 e COX-2, envolvidas na síntese de 
diferentes prostaglandinas do ácido araquidônico. Os AINES são comumente 
usados para tratar inflamação e dor e aliviar a febre, e algumas vezes são 
utilizados para tratamento crônico de doenças reumáticas (KHALAF, 2009). O 
tratamento de longa duração com AINES em humanos tem sido associado com 




FIGURA 2. Classes terapêuticas detectadas no ambiente aquático, expresso em porcentagem 
relativa. Adaptado de Santos et al. (2010). 
 
 
Prostaglandinas possuem uma variedade de funções fisiológicas de 
acordo com a célula e a molécula-alvo. Elas são conhecidas por estarem 
envolvidas em processos como a inflamação e a dor, regulação do fluxo 
sanguíneo renal, processos de coagulação e síntese de mucosa gástrica 
(FENT et al., 2006). 
Um COX similar a COX-2 humana tem sido encontrada em peixes 
(SANTOS et al., 2010). Uma COX-1 e COX-2 homóloga a COX humana foi 
clonada do ovário de truta (ROBERTS et al., 2000) e recentemente, a COX-2 




homologia a COX-1 e COX-2 de humanos, respectivamente (YANG e 
CARLSON, 2004).  
Os AINES ibuprofeno, naproxeno, paracetamol e diclofenaco são 
frequentemente encontrados em esgotos e águas superficiais. Algumas vezes 
altos níveis de até 24,6 µg/L ou 85 µg/L de ibuprofeno foram detectados em 
efluentes de estações de tratamento de esgoto no Canadá (METCALFE et al., 
2003). O diclofenaco foi encontrado em efluentes em concentrações que 






O diclofenaco (Voltaren®, Cataflam®) é um AINE, derivado do ácido 
fenilacético (FIGURA 3), com ação analgésica e anti-inflamatória, não sendo 
usado como antipirético, embora tenha esta ação. Apresenta-se nas formas 
químicas de sal sódico e potássico e de complexo com colestiramina 
(ALDEKOA et al., 2013). 
 
 
FIGURA 3. Fórmula estrutural do diclofenaco de sódio. Garcia Peña et al. (2009). 
 
O diclofenaco é uma das substâncias utilizadas pelos humanos mais 
encontrada no ambiente aquático. É estimado que aproximadamente 940 
toneladas de diclofenaco sejam consumidas anualmente em todo o mundo 
(ZHANG et al., 2008). Na cidade de Curitiba, o diclofenaco foi detectado na 
água dos rios Atuba, Barigui, Belém e Iguaçu e Iraí chegando a concentrações 
de 0,285 µg/L (KRAMER, 2013). 
De acordo com diversos estudos, em humanos, a eliminação de 90% de 




conjugadas derivam de diclofenaco, e o metabólito mais significativo é o 4-
hidroxidiclofenaco, que representa 40-50% da dose excretada na urina e bíle 
(ALDEKOA et al., 2013). Após o uso terapêutico, apenas 15% do diclofenaco é 
excretado de forma inalterada, sendo a maior parte eliminada após 
biotransformação e excreção via renal (SCHWAIGER et al., 2004).  
As propriedades terapêuticas do diclofenaco são baseadas na inibição 
da síntese de prostaglandinas. Além da mediação da dor, as prostaglandinas 
estão envolvidas na regulação da circulação sanguínea, permeabilidade 
vascular e função renal. Alguns dos efeitos adversos do diclofenaco, como a 
nefropatia, se devem à inibição da síntese de prostaglandinas. Outros efeitos 
como ulceração gastrointestinal e hepatotoxicidade idiossincrática sugere-se 
que se deve a danos oxidativos (SANCHEZ et al., 2002). Na Índia, entre 1992 e 
2007, as populações de três espécies de abutres – abutre-de-dorso-branco 
(Gyps bengalensis), abutre-de-bico-longo (Gyps indicus) e abutre-de-bico-
estreito (Gyps tenuirostris) – diminuíram entre 97,5% e 99,9% devido à 
ingestão de carcaças de animais tratados com diclofenaco. Análises dos 
abutres determinaram que a morte dos animais foi causada por falência renal 
causada pelo diclofenaco (OAKS et al., 2004). 
Um estudo demonstrou efeitos histopatológicos crônicos em rins e 
brânquias de truta arco-íris (Oncorhynchus mykiss) após 28 dias de exposição 
à concentração de 5 µg/L de diclofenaco (HOEGER et al., 2005). Além disso, 
ensaios com trutas arco-íris expostas a diferentes concentrações de 
diclofenaco relataram o acúmulo deste composto nos músculos, brânquias, rins 
e fígado dos animais (SCHWAIGER et al., 2004).  
A fitotoxicidade do diclofenaco e de seus produtos de fotodegradação foi 
demonstrada em algas clorófitas, Scenedesmus vacuolatus, demonstrando que 
não só o fármaco é perigoso para o ambiente, mas também os produtos das 
reações químicas que ocorrem com ele no ambiente (SCHMITT-JANSEN et al., 
2007). Também foram verificados efeitos teratogênicos em embriões de ratos 









2.1.1.2 Paracetamol (Acetaminofeno) 
 
 
Paracetamol ou Acetaminofeno (Tylenol®) (FIGURA 4) é um analgésico-
antipirético pertencente aos AINES, derivado do p-aminofenol. Possui ação 




FIGURA 4. Fórmula estrutural do paracetamol. Fonte: http://pt.dreamstime.com/photos-
images/f%C3%B3rmula-estrutural-do-paracetamol-acetaminophen.html 
 
Em humanos, o paracetamol é bem absorvido no trato gastrintestinal, 
alcançando o pico plasmático após 40 a 60 minutos. A biodisponibilidade é de 
cerca de 60% a 95%. A ligação a proteínas é de 10 a 30% e é capaz 
de atravessar a barreira placentária e hematoencefálica. A principal via de 
biotransformação (mais de 90% da quantidade absorvida) é a hepática, que 
ocorre por: conjugação com ácido glicurônico (40% a 67%), sulfatação (20% a 
46%, principalmente em crianças) e oxidação (5% a 15%). A conjugação e a 
sulfatação são processos saturáveis e que produzem metabólitos atóxicos que 
são eliminados pela urina, já a via oxidativa produz um metabólito reativo 
altamente tóxico, N-acetil-p-benzoquinona imina (NAPQI) (FIGURA 5) 







FIGURA 5. Metabolismo do paracetamol. Adaptado de Lubel et al. (2007). 
 
O mecanismo exato de ação do paracetamol ainda não é conhecido. Há 
evidências de uma série de mecanismos centrais, incluindo os efeitos na 
produção de prostaglandinas, na neurotransmissão serotonérgica, em opióides, 
no óxido nítrico (NO), e em canabinóides (SHARMA e MEHTA, 2013). 
Atualmente é o analgésico mais utilizado, principalmente em pediatria, 
substituindo o uso de salicilatos para evitar a síndrome de Reye. Pode ser 
comercializado sem prescrição médica e está disponível sozinho ou associado 
a outros fármacos, como nos antigripais, por exemplo. Em 2000, na Inglaterra, 
ele ficou no topo das três drogas mais prescritas totalizando mais de 400 
toneladas. Na China, o volume de paracetamol exportado só em 2001 foi maior 
que 15 toneladas (SEBASTINE e WAKEMAN, 2003). Devido ao seu volume de 




ambiente, principalmente no ambiente aquático. Apesar da alta eficiência de 
remoção (99%), este composto foi detectado nos efluentes (GÓMEZ et al., 
2007). De fato, o paracetamol não é uma droga segura, ele pode causar 
necrose hepática, nefrotoxicidade, e até a morte em humanos e animais 
experimentais em doses elevadas. O seu metabólito N-acetil-p-benzoquinona-
imina é um composto químico ativo e sua estrutura indica que ele é capaz de 
fazer parte em reações de radicais livres trazendo consequências 
desfavoráveis para organismos alvos e não-alvos (AN et al., 2009). 
O paracetamol é excretado principalmente na forma conjugada. Durante 
o tratamento de águas residuais a reação de conjugação é degradada, levando 
a liberação do composto original (KASPRZYK-HORDERN et al., 2008). Este 
fármaco foi detectado na água dos rios Atuba, Barigui, Belém e Iguaçu e Iraí na 
cidade de Curitiba chegando a concentrações de 0,367 µg/L (KRAMER, 2013). 
O monitoramento durante um ano em uma estação de tratamento de esgoto 
para verificar a ocorrência e persistência de fármacos, na Espanha, encontrou 
concentrações de paracetamol variando de 0,22 a 4,3 µg/L nos efluentes 
(GÓMEZ et al., 2007). 
 
 
2.2 DESREGULADORES ENDÓCRINOS 
 
 
 A constatação dos efeitos deletérios, causados em várias populações 
da fauna selvagem e até no próprio homem, foi o ponto de partida para o 
desenvolvimento mundial de inúmeras pesquisas em busca dos designados 
desreguladores endócrinos. Desregulador endócrino é o termo associado a 
toda substância ou mistura de substâncias exógenas, capazes de assumir 
idêntica função de um hormônio natural nos seres vivos ou inibir o 
funcionamento normal do mesmo, alterando as funções do sistema endócrino e 
consequentemente, prejudicando a saúde do organismo, da sua progênie ou 
de uma (sub)população. A Agência de Proteção Ambiental dos Estados Unidos 
da América (USEPA) define desreguladores endócrinos como “agentes 
exógenos que interferem na produção, transporte, metabolismo, processos de 
interação, ação, degradação ou eliminação dos hormônios naturais” (USEPA, 




Nos Estados Unidos, a associação entre contaminação química do meio 
ambiente e alterações reprodutivas existe desde 1947. Nesta época, 
ornitologistas associaram o declínio da população de águia americana com 
alterações comportamentais no acasalamento.  Desde então, um número 
crescente de relatos de contaminação de rios com bisfenilas policlorados 
(PCBs) na região dos Grandes Lagos (década de 60), diclodifeniltricloroetano -
DDT (Lago Ontário, década de 70) e dioxinas (Lago Apopka, década de 80) foi 
relacionado a problemas reprodutivos e no desenvolvimento de animais 
(MARKEY et al., 2002). 
Estas substâncias são na sua maioria poluentes químicos e derivados 
de químicos antropogênicos que constituem diversos tipos de resíduos 
industriais, agrícolas ou domésticos.  Os efeitos dos desreguladores endócrinos 
manifestam-se, genericamente, ao nível do sistema endócrino, causando 
efeitos adversos à saúde, alterações no comportamento, crescimento, 
desenvolvimento, metabolismo e anomalias na função reprodutiva e na 
homeostase. Em geral os efeitos relacionados ao sistema reprodutivo humano, 
tais como baixa motilidade dos espermatozoides, infertilidade, endometriose, 
hipospádia (má formação genital masculina) entre outros são os mais 
frequentes. No entanto, o sistema endócrino é complexo e envolve processos 
que ocorrem em diferentes níveis de organização biológica, isto é, nos órgãos, 
tecidos, células e moléculas. Tendo este amplo cenário de efeitos sobre o 
sistema endócrino, deve-se levar em consideração não somente os efeitos 
reprodutivos, mas também efeitos sobre a homeostase do organismo como um 
todo (EERTMANS et al., 2003). 
Em geral os desreguladores endócrinos são compostos muito estáveis e, 
portanto persistentes; muitas vezes lipofílicos e semi-voláteis, o que facilita a 
rápida e vasta dispersão ambiental (NILSSON, 2000).   
Adicionalmente, o ciclo reprodutivo dos organismos aquáticos, com um 
desenvolvimento não protegido na fase embrionária e nos primeiros estágios 
de vida no ambiente, torna-os particularmente suscetíveis aos produtos 
químicos presentes na água (EERTMANS et al., 2003). 
As substâncias causadoras de disfunções endócrinas são classificadas 
como hormônios naturais ou como substâncias artificiais. Os hormônios 




animais, como o estrogênio, a progesterona e a testosterona, e os 
fitoestrogênios (genisteína, sitosterol e coumestrol), substâncias contidas em 
algumas plantas, como os brotos de alfafa e as sementes de soja, que 
apresentam uma atividade semelhante aos estrogênios quando ingeridas por 
humanos. As substâncias artificiais contemplam os hormônios sintéticos, 
incluindo os hormônios idênticos aos hormônios naturais, como os 
contraceptivos orais, as terapias hormonais de substituição e alguns aditivos 
utilizados na alimentação animal, e substâncias químicas artificiais, concebidas 
para utilizações na indústria como em alguns produtos de limpeza, na 
agricultura e nos bens de consumo. Incluem também as substâncias químicas 
que são subprodutos de processos industriais, como as dioxinas, que 
interferem com o sistema endócrino dos seres humanos e dos animais (SAFE, 
2004).  
Alguns medicamentos como o diclofenaco, ibuprofeno e gemfibrozil, já 
foram investigados quanto ao efeito de desreguladores endócrinos. O 
ibuprofeno, por exemplo, alterou parâmetros reprodutivos como frequência de 
desova, número de ovos, fecundidade, razão de fertilização, níveis hormonais e 
maturação das gônadas em peixes expostos (FLIPPIN et al., 2007; AL-QUTOB 
et al., 2009; HAN et al., 2010). Muitas substâncias químicas são suspeitas de 
desregularem o sistema endócrino. Entretanto, apenas uma fração destas deve 
passar por um processo de triagem antes da liberação para comercialização, 
pois as substâncias priorizadas são as que interagem com receptores 
hormonais (ZOELLER et al., 2012).  
Os desreguladores endócrinos induzem em alguns organismos ovíparos 
todas as alterações metabólicas relacionadas à vitelogênese: aumento da 
massa do fígado, aumento da concentração de vitelogenina e cálcio no plasma, 
reserva energética no fígado e desenvolvimento das gônadas, com seu 
consequente aumento de massa (FUNKESTEIN et al., 2000). Em peixes, eles 
incluem: mudanças nas concentrações hormonais (hormônios sexuais e 
hormônios tireoidianos), desenvolvimento anormal das gônadas, baixa 
viabilidade dos gametas, alterações na atividade de enzimas como a 
aromatase (a qual converte testosterona a estradiol) e níveis de vitelogenina 
(proteína sintetizada pelo fígado de fêmeas ovíparas em resposta ao hormônio 




Os xenobióticos podem reduzir o sucesso reprodutivo em peixes pela 
interação direta com as células germinativas (ARMSTRONG, 1990). Devido a 
sua ampla especificidade de substrato, as isoenzimas do CYP450 podem 
acelerar o clearance de testosterona e afetar os níveis de estradiol em peixes 
expostos a contaminantes. MacArdle et al. (2000) investigaram alterações de 
parâmetros reprodutivos em peixes (Fundulus heteroclitus e Morone saxatilis) 
expostos durante 21 dias a águas residuais de tratamento de esgoto em uma 
área da América do Norte. Eles encontraram a atividade do CYP1A (citocromo 
P4501A) aumentada nos organismos expostos ao esgoto.  
 
 
2.3 REGULAÇÃO DO SISTEMA REPRODUTIVO DE PEIXES 
 
 
Vários parâmetros relacionados à reprodução dos peixes podem ser 
utilizados como biomarcadores de contaminação ambiental. Por isso, é 
importante conhecer os mecanismos e estruturas envolvidas na reprodução 
destes animais.  A reprodução em peixes ocorre sob o comando do eixo 
Hipotálamo-Pituitária-Gônada (HPG) (FIGURA 6). O hipotálamo localiza-se na 
base do cérebro e produz, entre outros, o hormônio liberador de gonadotrofinas 
(GnRH) e a dopamina (DA). O GnRH estimula a liberação das gonadotrofinas 
pela pituitária, enquanto a DA inibe a liberação dessas gonadotrofinas. Nos 
teleósteos, existem duas gonadotrofinas: hormônio folículo estimulante (FSH) e 
hormônio luteinizante (LH). O FSH estimula o crescimento gonadal, a 
gametogênese e a entrada de vitelogenina no ovócito em fêmeas. Em machos, 
o FSH é responsável, via células de Sertoli, pela proliferação das 
espermatogônias que é a primeira fase da espermatogênese e ativa os 
receptores presentes nas células de Leydig, estimulando a síntese e secreção 
de andrógenos. O LH é importante para a maturação final do ovócito e desova. 
Nos machos o LH atua na fase de liberação do sêmen. As gonadotrofinas 
estimulam a maturação gonadal e a liberação de hormônios esteroides pelas 
gônadas. Os hormônios esteroides e os hipofisários determinam o 
desenvolvimento de vários caracteres sexuais, maturação dos tecidos 




Quando os hormônios gonadais aumentam seu nível no plasma, exercem um 
efeito inibitório sobre a liberação de gonadotrofinas. Aparentemente, esses 
efeitos inibitórios dos esteroides sobre as gonadotrofinas devem-se ao efeito 
estimulatório dos esteroides sobre a liberação de DA, ou por meio de uma 








Os testículos contêm as células germinativas, que atuam em sincronia 
ou em diferentes estágios de desenvolvimento: as células de Sertoli, que são 
responsáveis pela sustentação e nutrição das células germinativas, e também 
as células de Leydig, cuja função é produzir esteroides necessários para a 
espermatogênese e o desenvolvimento de características secundárias. Nos 
testículos há a produção dos seguintes hormônios: testosterona, 11-
ketotestosterona e androstenodiona. Além disso, os testículos de alguns peixes 
podem também produzir progesterona, 17α-hidroxi-4-pregnen-3-ona (17α-OH-
P), 17α-20β-dihidroxi-4-pregnen-3-ona (17α-20β -P), 11-diesticorticosterona e 
pequenas quantidades de estrogênio (BALDISSEROTTO, 2013).  




pituitária e as gônadas. Os hormônios esteroidais, produzidos pelas gônadas, 
são usados pelo cérebro e pela pituitária como indicadores de status sexual. 
Eles modulam a atividade dos sistemas neuronais influenciando o eixo 
reprodutivo, pois afetam a expressão de neuropeptídios e neurotransmissores, 
assim como de seus receptores na pituitária e no cérebro (ZOHAR et al., 2010). 
Os contaminantes ambientais podem afetar os níveis de hormônios esteroidais 
e assim, causar prejuízo à reprodução dos animais. Ji et al. (2013) estudaram o 
efeitos de concentrações ambientalmente relevantes de cinco AINES em 
peixes Danio rerio e observaram que o ibuprofeno alterou os níveis hormonais 
e reduziu o número de ovos eclodidos, alterando assim a geração futura. 
Os esteroides podem influenciar no aumento ou redução das secreções 
da pituitária, por controlar fatores que afetam estas secreções, como os 
neurotransmissores (YARAHMADI et al., 2013). 
Alguns neurotransmissores podem ter importantes implicações em 
diferentes sistemas, desde hormonais, motores, até comportamentos 
indispensáveis à sobrevivência e perpetuação da espécie. O eixo HPG também 
pode ser modulado pelo sistema monoaminérgico. Enquanto a DA pode inibir a 
liberação do LH, outros neurotransmissores como a noradrenalina (NA) e 
serotonina (5-HT; 5-hidroxitriptamina) estimulam a liberação de LH, diretamente 
ou através do GnRH (HACHFI et al., 2012). Estressores ambientais podem 
afetar rapidamente os níveis de monoaminas e a neurotransmissão em 
teleósteos e outros vertebrados não mamíferos (SHAW et al., 2009). 
Em muitos teleósteos, a dopamina inibe a liberação de gonadotrofinas 
por meio de um mecanismo que, provavelmente tem diferente significado 
adaptativo, dependendo da espécie. A dopamina é conhecida por exercer uma 
vasta gama de efeitos no cérebro de vertebrados e por atuar sobre diversas 
funções da pituitária, como a secreção de prolactina em mamíferos. A 
distribuição de DA no cérebro de peixes tem sido extensamente estudada 
utilizando diferentes técnicas que mostram a existência de um sistema 
dopaminérgico bem desenvolvido. As fibras dos neurônios dopaminérgicos 
estão distribuídas no telencéfalo, área pré-óptica e região hipotalâmica. Os 
receptores de dopamina são acoplados à proteína G. Existem duas classes 
principais de receptores de DA, estimulatório (D1) ou inibitório (D2) da enzima 




Muitas pesquisas precisam ainda ser realizadas para caracterizar 
bioquimicamente e farmacologicamente os subtipos de receptores de 
serotonina em cérebro de peixes. Os receptores serotoninérgicos são 
classificados em 5-HT1 (1A, 1B, 1C, 1E), 5-HT2 (2A, 2B), 5-HT4, 5-HT6 e 5-
HT7, e são acoplados à proteína G e o receptor 5-HT3 é um receptor do tipo 
canal iônico (KHAN e DESCHAUX, 1997). A 5-HT estimula a liberação de LH e 
os antagonistas do receptor 5-HT2 bloqueiam este efeito estimulatório in vitro 
(TRUDEAU et al., 2005).  
Dada a importância fisiológica dos neurotransmissores como moléculas 
de sinalização do sistema nervoso, a mensuração destes tem um potencial 
significativo como uma ferramenta na avaliação ecotoxicológica (ROSSI, 2013). 
Mensurar os níveis de neurotransmissores no cérebro de peixes pode levar à 
melhor compreensão dos efeitos comportamentais e fisiológicos causados 
pelos poluentes durante a reprodução (HACHFI et al., 2012). Ainda não se 
sabe os efeitos que contaminantes como os AINES diclofenaco e paracetamol 
podem exercer sobre os neurotransmissores de peixes e em consequência, 
sobre a reprodução destes animais, por isso, há necessidade de estudos que 






As respostas biológicas a poluentes ambientais que podem ser 
mensuradas indicando a presença, o efeito e em alguns casos o grau de 
contaminação são denominadas biomarcadores. O biomarcador compreende 
uma resposta biológica que pode ser mensurada por diversos métodos como, 
por exemplo, a expressão de uma proteína ou alguma atividade catalítica, uma 
alteração morfológica em nível tecidual, celular e até molecular (WALKER et 
al., 1996). 
Os efeitos iniciais causados pelos poluentes são observados nos níveis 
organizacionais bioquímicos e moleculares. Nesse estágio de contaminação as 
alterações causadas pelos poluentes podem ser reversíveis, de forma que 




maior do ambiente. Desta forma, deve ser utilizado o maior número de 
biomarcadores, como os bioquímicos, genéticos, hematológicos, fisiológicos e 
morfológicos, com o objetivo de indicar diferentes respostas à presença de 
estressores distintos (HUGGETT et al., 1992). 
 
 
2.4.1 Biomarcadores hematológicos 
 
 
Muitos parâmetros hematológicos em peixes são biomarcadores de 
efeito potenciais, como enzimas, hematócrito, hemoglobina, proteínas e 
glicose, que podem ser sensíveis a certos poluentes (VAN DER OOST et al., 
2003).  
Os estudos hematológicos das diferentes espécies de peixe são de 
interesse ecológico e fisiológico uma vez que auxiliam na compreensão da 
relação entre as características sanguíneas, a filogenia, a atividade física e a 
adaptabilidade dos peixes no ambiente. Os valores hematológicos podem ser 
influenciados não apenas pelo crescimento, mas também pelas condições 
ecofisiológicas (TAVARES-DIAS e MORAES, 2004). Assim, a fisiologia do 
sangue é utilizada cada vez mais frequentemente como um índice do status da 
saúde geral de diversas espécies de peixes (OLIVEIRA-RIBEIRO et al., 2006). 
As alterações nas variáveis hematológicas são usadas na determinação de 
efeitos de estressores externos (KORI-SIAKPERE et al., 2006). Devido ao 
contato direto com o meio aquático, as características hematológicas dos 
peixes estão relacionadas com a resposta do animal ao ambiente (TAVARES-
DIAS et al., 2008). 
Em relação ao efeito dos AINES sobre os parâmetros hematológicos de 
animais aquáticos não há trabalhos na literatura relatando as alterações que 
estes fármacos podem causar. Por isso, são necessários mais estudos que 








2.4.2 Biomarcadores bioquímicos 
 
 
Os biomarcadores bioquímicos refletem o status saudável do organismo 
nos níveis mais baixos de organização (celular e molecular) e por 
apresentarem rápida resposta ao estresse e possuírem grande importância 
toxicológica, estes biomarcadores podem ser utilizados como indicadores 
precoces de alterações ambientais (HUGGETT et al., 1992). 
O Brasil, a exemplo de países europeus e norte-americanos, vem 
desenvolvendo estudos para padronizar biomarcadores para as espécies 
nativas, os quais, posteriormente poderão ser utilizados em programas de 
monitoramento ambiental (KLEMZ e SILVA DE ASSIS, 2005). Por isso, 
destaca-se a importância de estudar os efeitos de contaminantes emergentes 
como os fármacos sobre os biomarcadores bioquímicos de espécies como o 
Rhamdia quelen, nativa da América do Sul. 
A transformação metabólica (biotransformação) dos compostos químicos 
nos organismos é fundamental para alterar a atividade biológica do composto 
e, consequentemente, cessar ou potencializar a interação entre o elemento 
químico e a célula. A biotransformação inclui numerosos sistemas enzimáticos 
diferentes, os quais atuam em diversos tipos de substratos. Os principais 
grupos de enzimas envolvidos nas reações iniciais de biotransformação (fase I) 
são as monooxigenases flavoproteínas e heme proteínas. As enzimas do 
CYP450 são heme proteínas que metabolizam os compostos da forma lipofílica 
a hidrofílica. Essas reações são a fase inicial de desintoxicação e excreção, 
mas muitas vezes liberam metabólitos reativos ou tóxicos (STEGEMAN e 
HAHN, 1994). Nos vertebrados, o CYP450 é encontrado, principalmente, no 
retículo endoplasmático e nas mitocôndrias do fígado, rim, cérebro, intestino 
delgado, assim como em outros órgãos (BUCHELI e FENT, 1995). 
Como o sistema P450 metaboliza tanto substâncias endógenas (ácido 
araquidônico, outros eicosanóides, bilirrubina e melatonina) como exógenas, a 
interação entre xenobióticos e processos fisiológicos é possível (RIFKIND, 
2006).  
Na Fase II de biotransformação, as enzimas mais estudadas são as 




sulfotransferases (HUGGETT et al., 1992). Enzimas de Fase II podem ser 
utilizadas como biomarcadores tanto de exposição como de efeito, por serem 
alteradas por vários xenobióticos. 
A GST está presente no citosol de muitas células catalisando a 
conjugação da GSH com compostos de núcleo eletrofílico e também atua na 
eliminação de radicais de oxigênio e intermediários reativos (RIOL et al., 2000). 
Além disso, atua no transporte intracelular e na biossíntese de leucotrienos 
(VAN DER OOST et al., 2003). 
Muitos contaminantes ambientais (ou seus metabólitos) podem exercer 
efeitos tóxicos levando ao estresse oxidativo (WINSTON e DI GIULIO, 1991). A 
toxicidade do oxigênio ocorre devido ao dano causado por espécies reativas de 
oxigênio (ROS) citotóxicas. Os produtos da redução do oxigênio molecular 
podem reagir com macromoléculas celulares ocasionando a inativação 
enzimática, peroxidação lipídica, dano ao DNA e morte celular. A atividade de 
enzimas antioxidantes, as quais defendem o organismo contra ROS, são 
criticamente importantes na desintoxicação (VAN DER OOST et al., 2003). 
A superóxido dismutase (SOD) é uma metaloenzima essencial ao 
sistema de defesa antioxidante, pois catalisa a dismutação do radical 
superóxido (O2
-), formando peróxido de hidrogênio. O peróxido de hidrogênio 
(H2O2), por sua vez, será degradado pela catalase ou pela glutationa 
peroxidase. Existem três formas conhecidas de SOD, a Cu, Zn-SOD, presente 
no citoplasma de eucariontes, a Mn-SOD, presente em bactérias e 
mitocôndrias e a Fe-SOD, presente apenas em bactérias (HALLIWELL e 
GUTTERIDGE, 2007). 
A enzima glutationa peroxidase (GPx) é normalmente encontrada nas 
mitocôndrias e é utilizada pare reduzir diversos tipos de peróxidos, inclusive 
hidroperóxidos levando-os aos seus correspondentes álcoois, empregando a 
glutationa (GSH) como cofator e gerando glutationa oxidada (GSSG) como 
produto (HAYES et al., 1997; HALLIWELL e GUTTERIDGE, 2007). A GPx tem 
sido utilizada como uma importante ferramenta de indicação de estresse 
oxidativo, uma vez que não somente atua na redução de peróxido de 
hidrogênio, como ocorre com a CAT, mas também a uma gama maior de 
peróxidos, ampliando a avaliação de exposição a poluentes ambientais 




A catalase é uma enzima antioxidante que catalisa a decomposição do 
peróxido de hidrogênio em oxigênio e água. É encontrada em todas as células 
aeróbicas, em altos níveis no fígado, rim e eritrócitos, e baixos níveis no tecido 
conjuntivo e cérebro (CHEN, 2003). Quando há um estresse oxidativo, muitos 
ânions peróxidos são liberados e são transformados em peróxidos de 
hidrogênio que em seguida são decompostos pela catalase (GUL et al., 2003).   
Além disso, é capaz de reduzir o risco da formação do radical hidroxil a partir 
da H2O2 via reação de Fenton, catalisada por íons de cobre e ferro 
(NORDBERG e ARNÉR, 2001). 
A glutationa reduzida (GSH) é um tripeptídeo (γ-glutamil-cisteinil-glicina) 
que desempenha função fundamental na proteção das células contra danos 
oxidativos causados por oxidantes, atuando como sequestradora de radicais; 
na homeostase tiólica; na manutenção do balanço redox da célula e para 
defesa contra agentes eletrofílicos, como os xenobióticos (MEISTER, 1995). 
Faz parte dos sistemas antioxidantes não enzimáticos, que reduz 
hidroperóxidos, e é responsável por sequestrar ROS e proteger membranas do 
estresse oxidativo (CHANG et al., 2003). É utilizada por enzimas como 
glutationa peroxidase e glutationa S-transferase (MEISTER, 1995). 
A lipoperoxidação (LPO) em uma célula causa a perda da integridade da 
membrana celular e pode tornar o ambiente favorável ao ataque do DNA além 
de alterar o processo de transporte, a transdução de sinais mediada por 
receptores e o gradiente de íons e metabólitos (HIGUCHI, 2003). Durante a 
lipoperoxidação os grupos hidroperóxidos ligam-se aos sítios hidrofóbicos dos 
ácidos graxos insaturados, levando à perturbação nas interações lipídicas e, 
consequentemente, a alterações estruturais das biomembranas e lipoproteínas; 
e também, à formação de radicais livres, que podem induzir a modificação 
secundária de outros constituintes da membrana (GIROTTI, 2002).  
As proteínas podem ser modificadas por reações envolvendo espécies 
reativas de oxigênio. Entre essas reações, a carbonilação tem atraído grande 
atenção devido à sua natureza irreversível e irreparável. Proteínas 
carboniladas são marcadas para a proteólise pelo proteassoma, mas podem 
escapar da degradação e formar agregados de alto peso molecular, que se 
acumulam com o tempo. Tais agregados podem tornar-se citotóxicos e têm 




incluindo a doença de Parkinson, Alzheimer, e câncer. Entre as causas da 
carbonilação de proteínas estão a redução do sistema de defesa antioxidante, 
o aumento da produção de ROS, a redução da capacidade de remoção de 
proteínas oxidadas ou aumento da susceptibilidade de proteínas para o ataque 
oxidativo. As enzimas clássicas envolvidas na desintoxicação de ROS como a 
superóxido dismutase, catalases e peroxidases, são os principais membros da 
defesa celular também contra a carbonilação de proteínas (NYSTRÖM, 2005). 
Os compostos tóxicos são combatidos pelas defesas antioxidantes não 
enzimáticas (vitaminas C, A e E e GSH), e defesas antioxidantes enzimáticas 
(SOD, CAT, GPx e GST). Uma prevalência de processos pró-oxidantes leva a 
um aumento de danos oxidativos, situação esta denominada estresse 
oxidativo. Dentre esses danos estão a lipoperoxidação, oxidação de proteínas 
e o dano ao DNA (LIVINGSTONE, 2001).  
 
 
2.4.3 Biomarcadores genéticos 
 
 
A detecção e a quantificação de efeitos genotóxicos decorrentes da 
exposição aos poluentes podem ser feitas por meio de biomarcadores de 
exposição e efeito como o Ensaio Cometa e o teste do Micronúcleo Písceo 
(VAN DER OOST et al., 2003). O dano de DNA é constantemente induzido e 
reparado em animais. Assim, quando danos genéticos permanecem, a 
homeostase celular foi alterada (RAMSDORF et al., 2009). 
Uma das técnicas mais utilizadas para detecção de genotoxicidade é o 
ensaio Cometa, devido à sua capacidade de detectar lesões mutagênicas 
(KAMMANN et al., 2001). O ensaio Cometa (Single Cell Gel Electrophoresis) é 
uma técnica rápida e eficiente quando usada para quantificar as lesões e para 
detectar os efeitos do reparo no DNA em células. O teste consiste em fazer 
passar uma corrente elétrica pelas células lisadas da amostra em análise, 
embebidas em gel de agarose de baixo ponto de fusão, sobre lâminas para 
microscopia (GREEN et al., 1992; BETTI et al., 1994). As células são 
englobadas em gel e espalhadas sobre uma lâmina e submetidas a uma 




resultantes de quebras, para fora do núcleo. Após a eletroforese, as células 
que apresentam núcleo redondo são identificadas como normais, sem dano 
detectável no DNA. Já as células lesadas são identificadas visualmente por 
uma espécie de cauda, similar a um cometa, formada pelos fragmentos de 
DNA que foram “arrastados” pela corrente elétrica da eletroforese.  
O Ensaio Cometa pode ser aplicado em células em divisão ou não, e 
células de tecidos que são alvo de substâncias mutagênicas e carcinogênicas. 
As células sanguíneas são mais comumente utilizadas para a realização do 
teste porque são de fácil obtenção e não é necessário fazer dissociação 
celular. No entanto, outros tecidos podem ser utilizados, pois alguns poluentes 
causam efeitos genotóxicos tecido-específicos. Os tecidos mais investigados 
são o fígado (principal órgão de metabolismo), brânquias (devido ao contínuo 
contato com a água) e rins (anterior=órgão hematopoiético e posterior= órgão 
excretor dos peixes) (BELPAEME et al., 1998). O ensaio Cometa tem sido 
utilizado na genética médica e toxicológica, medicina ambiental, 
biomonitoramento ambiental, radiação biológica, processos de reparo de DNA 
(LEITE et al., 2014). 
Além do Ensaio Cometa, outra técnica usada para avaliar 
genotoxicidade é o Teste do Micronúcleo Písceo, o qual investiga danos 
cromossômicos. O teste do micronúcleo foi proposto por Heddle (1973) e 
Schmid (1975) para avaliar danos cromossômicos in vivo em populações de 
células em divisão, como as da medula óssea. Foram identificados, 
primeiramente, em eritrócitos da medula óssea de ratos e chamados de 
corpúsculos de Howell-Jolly (KIRSCH-VOLDERS et al., 2003). Micronúcleos 
são formados pela condensação de fragmentos de cromossomos ou 
cromossomos inteiros que não foram incluídos no núcleo principal. Podem ser 
induzidos por agentes que causam quebras no DNA ou interferem com a 
formação do fuso (AL-SABTI e METCALFE, 1995). 
O ensaio foi adaptado para células de peixes por Hoffmann e Raat 
(1982). Micronúcleos em peixes podem ser visualizados em diferentes tipos de 
células: eritrócitos, células branquiais, renais e hepáticas. O uso de eritrócitos é 
mais utilizado porque evita preparações complexas e a eutanásia dos animais. 
O teste de micronúcleo em eritrócitos de peixe foi validado em laboratório com 




genotóxicos. Além disso, é frequentemente aplicado para avaliação de 
genotoxicidade em água doce e ambiente marinho. A frequência de 
micronúcleos em espécies água doce demonstrou ser um biomarcador sensível 
para detectar danos genotóxicos induzidos por descargas urbanas ou 
industriais e a contaminação por diferentes poluentes como derivados do 
petróleo, metais pesados e pesticidas (BOLOGNESI e HAYASHI, 2011). No 
entanto, ainda há carência de informação sobre o efeito genotóxico de 
contaminantes emergentes, como os fármacos, em animais aquáticos. 
 
 
2.4.4 Biomarcadores morfológicos 
 
 
A análise morfológica permite revelar quais os órgãos mais afetados e 
assim, identificar a sensibilidade do organismo em relação aos contaminantes. 
Injúrias teciduais agudas são vistas quando os níveis de contaminantes são 
altos. Quando a concentração do agente tóxico gera injúria celular, mas não a 
morte, alterações adaptativas podem ser observadas nas células afetadas – é 
o caso das exposições crônicas (VAN DER OOST et al., 2003). A 
histopatologia de fígado e rim merece destaque na avaliação dos efeitos de 
poluentes, uma vez que estes órgãos metabolizam e excretam o poluente, 
respectivamente. 
O fígado dos peixes é mais susceptível à ação de poluentes do que o 
dos mamíferos graças à lentidão do fluxo sanguíneo em relação ao débito 
cardíaco. Além disso, o fluxo biliar é cerca de 50 vezes mais lento que o de 
mamíferos, tornando mais lenta a depuração de produtos tóxicos. Então os 
poluentes que chegam ao fígado pela corrente sanguínea exercerão seus 
efeitos nos hepatócitos por maior tempo do que o fariam em mamíferos. Foi 
também sugerido que em peixes as substâncias tóxicas possam causar 
transtornos hepáticos em concentrações mais baixas do que as necessárias 
para mamíferos (CAMPOS et al., 2008). 
O rim é um dos órgãos mais afetados por poluentes, pois atua na 
excreção destes. Nos teleósteos, o rim localiza-se dorsalmente, junto à coluna 




grande maioria dos peixes, tecido hematopoiético e função endócrina e rim 
posterior que possui as unidades filtrantes e os diversos túbulos 
(KOBELKOWSKY e KOBELKOWSKY, 2013).  
Como recebe grande fluxo sanguíneo, o rim posterior pode ser 
considerado órgão alvo para agentes químicos e assume posição de destaque 
quando se deseja avaliar os efeitos tóxicos de xenobióticos por ser um órgão 
de excreção. Possui inúmeros néfrons, sua unidade funcional excretória. Cada 
néfron é composto por um túbulo renal e um corpúsculo renal; este último é 
composto por um glomérulo envolto por uma cápsula de Bowmann. As regiões 
do túbulo são túbulo proximal e distal e ducto coletor (BANERJEE e 
BHATTACHARYA, 1994). Alterações morfológicas no rim podem ocorrer em 
razão da introdução de poluentes na água e podem ser utilizadas como 
parâmetros para o monitoramento ambiental (SILVA e MARTINEZ, 2007). 
Os efeitos dos contaminantes emergentes, diclofenaco e paracetamol, 
sobre tecidos de peixe foram investigados apenas em trutas (SCHWAIGER et 
al., 2004; TRIEBSKORN et al., 2004, HOEGER et al., 2005, MEHINTO et al., 
2010, MEMMERT et al., 2013). Portanto, há carência de informações sobre os 
efeitos destes fármacos nos tecidos de outras espécies aquáticas. 
A utilização de biomarcadores em mais de um nível de organização 
biológica possibilita a obtenção de diferentes respostas que podem ser 
comparadas, obtendo-se assim, resultados mais consistentes sobre os efeitos 







































4.1 OBJETIVO GERAL 
 
 
Avaliar os efeitos bioquímicos, genéticos, hematológicos, morfológicos e 
reprodutivos resultantes da exposição subcrônica a concentrações 
ambientalmente relevantes de diclofenaco e paracetamol em Rhamdia quelen. 
 
 
4.2 OBJETIVOS ESPECÍFICOS 
 
 
 Avaliar os níveis de estradiol e testosterona após a exposição 
subcrônica ao diclofenaco e paracetamol. 
 Avaliar os níveis de neurotransmissores relacionados à 
reprodução após a exposição subcrônica ao diclofenaco e ao 
paracetamol. 
 Analisar os índices hepato e gonadossomáticos após a exposição 
subcrônica ao diclofenaco e paracetamol. 
 Avaliar os parâmetros hematológicos após a exposição 
subcrônica ao diclofenaco e paracetamol. 
 Avaliar danos ao DNA após a exposição subcrônica ao 
diclofenaco e paracetamol. 
 Avaliar a biotransformação e o sistema antioxidante após a 
exposição subcrônica ao diclofenaco e paracetamol. 
 Avaliar a morfologia de fígado, rim e gônadas após a exposição 

















Paracetamol (Acetaminophen, A5000) e Diclofenaco de sódio (D6899) 
foram obtidos de Sigma Aldrich.  
 
 
5.2. ANIMAL EXPERIMENTAL: Rhamdia quelen 
 
 
O peixe Rhamdia quelen (QUOY e GAIMARD, 1824, Siluriformes, 
Heptapteridae) (FIGURA 7), conhecido popularmente como jundiá, é uma 
espécie de água doce, endêmica da América do Sul (BARCELLOS et al., 




FIGURA 7.  Exemplar de Rhamdia quelen de 20 cm. 
FONTE: A autora (2013). 
 
Esta espécie é onívora com preferência por peixes, crustáceos, insetos, 




comprimento das fêmeas é de aproximadamente 66,5 cm e dos machos de 52 
cm (WEIS, 1980). 
Alcança a maturidade sexual já no primeiro ano de vida. Os machos 
iniciam o processo de maturação gonadal com 13,4 cm e as fêmeas com 
16,5cm.  A partir de 17 cm todos os indivíduos estão potencialmente aptos para 
reprodução (NARAHARA et al., 1985). Não apresenta cuidado parental com os 
ovos ou com as larvas, e as desovas ocorrem em águas calmas e claras com 
fundo rochoso. Seu desenvolvimento embrionário é rápido, com 
desenvolvimento larval entre três e cinco dias (GOMES et al., 2000). 
Esta espécie nativa apresenta grande importância econômica na Região 
Sul, pois é amplamente utilizada em viveiros de piscicultura (BOMBARDELLI et 
al., 2006). Por ser de fácil domesticação e adaptação às condições de cultivo, 
atrai a atenção de pesquisadores e produtores e isto vêm permitindo sua 
inclusão na lista de espécies de peixes criadas comercialmente no Brasil 
(CARNEIRO e MIKOS, 2005). 
O jundiá tem sido amplamente estudado em diversos aspectos, como 
sua ecologia (CARNEIRO e MIKOS, 2005; GOMIERO et al., 2007), fisiologia 
(BARCELLOS et al., 2002; HIGUCHI et al., 2011) e suas respostas à exposição 
a agrotóxicos (DE MENEZES et al., 2011; MELA et al., 2013), metais (WITECK 
et al., 2011; PRETTO et al., 2010) e anti-inflamatórios (PAMPLONA  et al., 
2011; GHELFI, 2014). Estes trabalhos demonstram que o jundiá é uma espécie 
sensível ao efeito de contaminantes, pois os trabalhos citados avaliaram 
diversos biomarcadores como: alterações bioquímicas e estresse oxidativo, 
neurotoxicidade, danos genéticos, alterações morfológicas em fígado, rim e 
brânquias, alterações em parâmetros hematológicos e fisiológicos e 
parâmetros reprodutivos (motilidade espermática, fertilização e eclosão de 















Machos adultos da espécie Rhamdia quelen (jundiá; 19,8 ± 0,4 cm e 
81,4 ± 4,6 g para o experimento com diclofenaco; 25,9 ± 0,7 cm e 154,7 ± 13,2 
g para o experimento com paracetamol) foram adquiridos do Patronato Santo 
Antônio- Piscicultura da Pontifícia Universidade Católica do Paraná e 
transportados ao Laboratório de Toxicologia Ambiental do Departamento de 
Farmacologia da UFPR sendo mantidos durante 30 dias em aquários estoques 
de 120 L para aclimatação, com fotoperíodo de 12 h claro: 12 h escuro, 
aeração constante e temperatura da água de 28 ± 2 °C. Os parâmetros de 
qualidade da água como pH, amônia e saturação de oxigênio foram avaliados 
durante o experimento. Este projeto foi aprovado pelo Comitê de Ética em 
Experimentação Animal da Universidade Federal do Paraná sob o nº 652. 
Após aclimatação, os jundiás foram dispostos em aquários de 100 L 
contendo 10 animais, que compuseram cada grupo do experimento. Um grupo 
controle sem adição de fármaco à água foi mantido durante todo o período 
experimental. Os demais grupos foram expostos às concentrações de 0,2; 2 e 
20 μg/L de diclofenaco, sendo a concentração de 2 μg/L correspondente à 
detectada no ambiente aquático (efluentes de estações de tratamento de 
esgoto) segundo Santos et al., (2010). As concentrações de 0,25 e 2,5 μg/L de 
paracetamol foram utilizadas, sendo a concentração de 2,5 μg/L encontrada no 
ambiente aquático (efluentes de estações de tratamento de esgoto) segundo 
Fent et al. (2006) e Gómez et al., (2007). Um terço da água dos aquários foi 
renovada a cada 24 h e a concentração do fármaco reposta a cada 12 h para 
completar a concentração total. O procedimento de reposição do fármaco foi 
baseado em estudo anterior de degradação do diclofenaco realizado em 
condições controladas de laboratório como presença de luz, aeração da água e 
temperatura de 25°C (GHELFI, 2014) Neste estudo, observou-se uma 
degradação de 50% do fármaco a cada 12 h. O procedimento de reposição do 
fármaco a cada 12 h também foi realizado na exposição ao paracetamol. Além 
disso, a reposição teve o objetivo de simular a condição real de liberação 




Os animais foram alimentados diariamente com ração comercial. Após 
os 21 dias de exposição os animais foram anestesiados em água contendo 
benzocaína 1% e o de sangue foi colhido (FIGURA 8) com seringa 
heparinizada por punção da veia caudal, para as análises hematológicas, 
ensaio cometa, teste do micronúcleo Pìsceo e dosagens hormonais. Os peixes 
foram então, eutanasiados por secção medular. O comprimento total, o peso do 
peixe, o peso do fígado e das gônadas foram aferidos.   
O índice hepatossomático foi calculado por: peso do fígado / peso do 
corpo X 100 e o índice gonadossomático foi calculado por peso da gônada / 




FIGURA 8. Colheita de sangue de Rhamdia quelen. 
FONTE: A autora (2013). 
 
Os fígados e as gônadas (FIGURA 9) retirados foram armazenados em 
freezer -80°C para as análises bioquímicas. Um fragmento do rim posterior 
(FIGURA 10), do fígado e das gônadas foi retirado para a análise histológica e 
fixado em solução ALFAC (álcool 80%, formol e ácido acético glacial). Um 
filamento de fígado e rim posterior foi adicionado a tubos de 2 mL contendo 1 
mL de soro fetal bovino e mantido protegido da luz para o ensaio cometa. O 







FIGURA 9. Gônadas (A) e Fígado (B) de Rhamdia quelen. 




FIGURA 10. Rim posterior de Rhamdia quelen. 




FIGURA 11. Cérebro de Rhamdia quelen. 






5.4 BIOMARCADORES HEMATOLÓGICOS 
 
 
Foram realizadas contagens total e diferencial de células sanguíneas, de 
acordo com metodologias e nomenclaturas descritas por Tavares-Dias et al. 
(1999; 2000). 
A contagem de eritrócitos (Er) sob microscópio ótico em câmara de 
Neubauer foi realizada diluindo o sangue em formol citrato (OLIVEIRA-JUNIOR 
et al., 2009). A taxa de hemoglobina (Hb) foi determinada com o auxílio do 
espectrofotômetro, segundo o método de cianometahemoglobina (5 mL de 
reagente de Drabkin + 20 µL de sangue) (COLLIER, 1944 e DRABKIN, 1946). 
O hematócrito (Ht) foi realizado por centrifugação em microcentrífuga do 
sangue total (5 min, 12.000 rpm) em tubos capilares (HINE, 1992). Os índices 
eritrocitários volume corpuscular médio - VCM ((Ht / Er) x 10), hemoglobina 
corpuscular média - HCM ((Hb / Er) x 10) e concentração de hemoglobina 
corpuscular média - CHCM ((Hb / Ht) x 100) foram calculados utilizando os 
valores de eritrócitos, hemoglobina e hematócrito, segundo Wintrobe (1934). 
 Conjuntamente com a colheita de sangue, foram confeccionadas 
extensões sanguíneas, que depois de coradas com May-Grunwald- Giemsa-
Wrigth  segundo Tavares-Dias e Moraes (2004), foram classificadas em 
trombócitos e leucócitos. A contagem diferencial de leucócitos foi realizada em 
100 células (TAVARES-DIAS et al., 1999, 2002).  
 
 
5.5 DOSAGENS HORMONAIS 
 
 
O sangue foi centrifugado por 5 min a 2.000 x g para a separação do 
plasma e estocado em freezer -20°C até as análises. A testosterona e o 
estradiol foram analisados utilizando a metodologia microparticle enzyme 
immunoassay (Abbot AxSYM reagent pack; fabricante Abbot, IL, USA). Os 






5.6 BIOMARCADORES GENÉTICOS 
 
 
O ensaio cometa foi realizado de acordo com Speit e Hartmann (1999). 
Para o ensaio cometa com eritrócitos, uma gota de sangue foi misturada a 1 
mL de soro fetal bovino. O fígado e o rim posterior foram colocados em tubos 
contendo 2 mL de soro fetal bovino e depois o tecido foi homogeneizado à 
15.000 rpm (Tecnal – TE-103). O material foi armazenado em refrigerador por 
24 horas antes da montagem das lâminas. A confecção das lâminas foi 
realizada com10 μL de suspensão celular misturada a 120 μL de agarose de 
baixo ponto de fusão, essa mistura foi então disposta sobre uma lâmina de 
microscopia, previamente coberta com uma fina camada de agarose 1,5%. 
Então, cobriu-se com uma lamínula e ficou sob refrigeração por 15 minutos. 
Após esse tempo, a lamínula foi retirada e as lâminas foram colocadas em 
solução de lise por 24 horas a 4 °C. As lâminas foram transferidas para a cuba 
de eletroforese, onde ficaram por 20 minutos imersas em tampão de 
eletroforese (300 mM NaOH /1 mM EDTA) com pH > 13 para que ocorresse o 
desenrolamento parcial do DNA. A eletroforese foi realizada a 300 mA, 25 V 
por 25 minutos e depois as lâminas foram neutralizadas em 0,4 M de Tris, pH 
7,5; fixadas em etanol absoluto por 5 minutos e coradas com 20 μL de brometo 
de etídeo (10 μg/mL). Os cometas foram classificados usando-se um 
microscópio de epifluorescência Zeiss. Para cada peixe foram analisados 100 
nucleoides (KOBAYASHI et al., 1995), usando a classificação visual baseada 
na migração de fragmentos de DNA da seguinte forma: classe 0 (sem dano 
aparente), classe 1 (dano pequeno), classe 2 (dano médio), classe 3 (dano 
extenso) e classe 4 (dano máximo). Os escores foram calculados pela 
multiplicação do número de nucleoides encontrados em cada classe pelo 
número da classe.  
Para se verificar a frequência de micronúcleos, foi empregada a técnica 
descrita por Hooftman e Raat (1982). Uma gota de sangue foi colocada sobre 
uma lâmina de microscopia e imediatamente foi realizado o esfregaço, 
resultando em uma lâmina para cada animal. As lâminas foram deixadas em 
temperatura ambiente por 24 horas para secagem e depois fixadas em etanol 




Giemsa 10% diluída em tampão fosfato, pH 6,8. De cada lâmina foram 
analisadas 2000 células sob magnificação de 1.000 vezes. 
 
 
5.7 BIOMARCADORES BIOQUÍMICOS 
 
 
As amostras de tecidos, foram descongeladas em gelo moído e 
pesados, sendo homogeneizados na proporção 1:10 (m/V) em tampão fosfato 
0,1 M pH 7,0 com auxílio de micro-homogeneizador. O homogeneizado foi 
centrifugado por 30 minutos a 15.000 x g a 4°C, obtendo-se assim o 
sobrenadante, do qual foram retiradas alíquotas para medir a atividade da 
superóxido dismutase, catalase, glutationa peroxidase, etoxiresorufina-O-
deetilase, glutationa S-transferase, a concentração de glutationa reduzida, a 




5.7.1 Atividade da etoxiresorufina-O-deetilase (EROD) 
 
 
A análise da EROD foi realizada segundo o método de Burke e Mayer 
(1974). Em microplaca de fluorescência foi adicionado 50 μL de amostra e 200 
μL de solução reação (Tampão Tris /NaCl 0,1 M pH 7,5, 7-etoxiresorufina 2,6 
μM) e incubados por cinco minutos. Após foram acrescentados 10 μL NADPH 
2,6 mM. A leitura foi realizada em fluorímetro de comprimento de onda 530 nm 
excitação e 590 nm emissão por 10 min a 27 ºC. 
 
 
5.7.2 Atividade da glutationa S-transferase (GST) 
 
O método foi proposto por Keen et al. (1976), e seu princípio é a 
conjugação do CDNB com a GSH pela ação da GST, formando um tioéter que 




O sobrenadante foi diluído em tampão fosfato de potássio 0,1M, pH 6,5. 
Em microplaca foram pipetados 20 μL de amostra, seguido de 180 μL da 
solução reação, composta por CDNB (1-cloro-2,4-dinitrobenzeno) 3,0 mM e 
GSH (glutationa reduzida) 3,0 mM. A leitura foi realizada em espectrofotômetro 
SYNERGY HT, a 340 nm e a atividade expressa em nmol.min-1.mgproteína-1. 
 
 
5.7.3 Atividade da superóxido dismutase (SOD) 
 
 
Para a análise da atividade da SOD foi utilizado o método proposto por 
Gao et al. (1998) e baseia-se na capacidade da SOD em inibir a auto-oxidação 
do pirogalol. O sobrenadante foi diluído de 1:10 (ou 10% V/V) em tampão 
fosfato de potássio 0,1M, pH 7,0. Em um microtubo foram adicionados 885 μL 
de tampão (Tris-base 1M / EDTA 5 mM pH 8,0) a 40 μL de amostra. Após 
agitação em vórtex, 50 μL de pirogalol 15 mM foram adicionados e a solução 
foi incubada por 30 minutos. A reação foi interrompida com 25 μL de HCl 1N. 
Em microplaca foram adicionados 300 μL por poço e a leitura foi realizada em 
espectrofotômetro SYNERGY HT a 440 nm. Foi realizado concomitantemente, 
um controle por amostra com adição dos reagentes, mas sem incubação sendo 
este valor igual a 100%. A quantidade de SOD que inibiu a reação em 50% 
(IC50) equivale a 1 unidade (U) de SOD. Os resultados foram expressos em U 
de SOD/mg de proteína.  
 
 
5.7.4 Atividade da catalase (CAT) 
 
 
A atividade da CAT foi avaliada segundo o método proposto por Aebi 
(1984), que se baseia no consumo do peróxido de hidrogênio exógeno pela 
catalase, gerando oxigênio e água, o que pode ser mensurado por 
espectrofotometria. 
O sobrenadante foi diluído na proporção de 1:5 (ou 5% V/V) em tampão 




de 295 μL de solução reação (Tampão Tris –base 1M / EDTA 5 mM pH 8,0, 
peróxido de hidrogênio 20 mM e água MilliQ). A leitura foi realizada em 
espectrofotômetro SYNERGY HT com comprimento de onda a 240 nm e a 
atividade expressa em µmol.min-1.mgproteína-1. 
 
 
5.7.5 Atividade da glutationa peroxidase (GPx) 
 
 
O análise da atividade da GPx foi realizada através do método de Paglia 
e Valentine (1967) e baseia-se na medida do decréscimo de absorbância a 340 
nm, promovido durante a redução da GSSG, catalisada pela glutationa 
redutase (GR), em presença de NADPH. A velocidade de oxidação do NADPH 
é proporcional à velocidade de produção de GSSG a partir de GSH, em 
presença de peróxido, catalisada pela GPx. A atividade desta enzima foi 
mensurada utilizando-se 10 μL do sobrenadante e 130 μL do meio de reação 
(tampão fosfato de sódio 0,1 M, pH 7,0; 2 mM de azida sódica; 0,2 mM de β-
NADPH, 1,54 U/ml de GR e 2 mM de GSH). As amostras foram pipetadas em 
microplaca e após 2 minutos, 60 μL de peróxido de hidrogênio (1,5 mM) foi 
adicionado. A leitura foi realizada em espectrofotômetro SYNERGY HT, a 340 
nm e a atividade expressa em nmol.min-1.mgproteína-1. 
 
 
5.7.6 Lipoperoxidação (LPO) 
 
 
A análise da LPO foi realizada através da avaliação da concentração de 
hidroperóxidos pelo ensaio FOX (Ferrous Oxidation / Xylenol Orange Method), 
proposto por Jiang et al. (1992). 
O sobrenadante das amostras foi ressuspendido em metanol na 
proporção 1:2 (v/v) e centrifugado 10 minutos a 10.000 x g a 4ºC. Em seguida 
100 μL do sobrenadante foi pipetado em microtubos e incubado com 900 μL da 
solução reação (laranja de xilenol 100 µM, H2SO4 25 mM, BHT 4 µM, sulfato 




570 nm em espectrofotômetro SYNERGY HT. Os resultados foram expressos 
em µmol de hidroperóxidos.mgproteina-1. 
 
 
5.7.7 Concentração de glutationa reduzida (GSH)  
 
 
A análise da concentração de GSH baseou-se no método proposto por 
Sedlak e Lindsay (1968). A cada 200 μL de sobrenadante foram adicionados 
50 μL de ácido tricloroacético (TCA) a 50% para precipitação proteica. Em 
seguida, a amostra foi centrifugada a 10.000 x g por 10 min a 4°C. Para as 
leituras, foram adicionados 50 μL do sobrenadante da amostra e 230 μL de 
tampão (Tris-base 400 mM, pH 8,9) a uma microplaca. Como branco, será 
utilizado 230 μL do tampão Tris-base a 400 mM mais 50 μL de TCA a 10%. 
Finalmente, 20 μL de DTNB (ácido 5,5‘-ditio-bis-2-nitrobenzóico) 2,5 mM (em 
metanol a 25%, tampão Tris-base 400 mM, pH 8,9) foram acrescentados. A 
leitura foi realizada a 415 nm em espectrofotômetro SYNERGY HT. Os 
resultados foram expressos em µmol GSH.mgproteina-1. A determinação da 
concentração de GSH foi realizada por comparação com uma curva-padrão de 




5.7.8 Concentração de proteínas carboniladas (PCO)  
 
 
O conteúdo de proteínas carboniladas foi determinada pelo método de 
Levine et al. (1994) que se baseia na reação da 2,4-dinitrofenilhidrazina 
(DNPH) com proteínas carboniladas/oxidadas (apenas do tipo aldeído e 
cetona) formando dinitrofenilhidrazonas que podem ser detectadas a 358-370. 
Carbonilas com grupos funcionais ácidos carboxílicos, amidas e ésteres não 
podem ser detectadas por DNPH. 
Um volume de 100 μL de sobrenadante foi transferido para um tubo de 2 
mL e misturado a 500 μL solução de DNPH (10 mM de 2,4-dinitrofenilhidrazina 




amostras foram incubadas a 30 °C por 90 minutos. Após, as proteínas foram 
precipitadas com 500 μL de ácido tricloroacético 28% e centrifugação a 9.000 x 
g por 10 min. Os pellets de proteínas foram lavados duas vezes por suspensão 
em etanol/acetato de etila (1:1) seguida por centrifugação. As proteínas foram 
solubilizadas em cloreto de guanidina 6 M e os tubos foram centrifugados a 
9.000 x g por 3 min para remover materiais insolúveis. O conteúdo de proteínas 
carboniladas foi determinado espectrofotometricamente a 363 nm. 
  
    
5.7.9 Concentração de proteínas totais 
 
 
Para a quantificação da proteína nas amostras foi utilizado o método de 
Bradford (1976), com curva padrão de soro de albumina bovina. 
 
 
5.8 BIOMARCADORES MORFOLÓGICOS 
 
 
Para a análise histopatológica foram utilizados os tecidos de fígado, rim 
e gônadas. As gônadas foram fixadas em solução ALFAC (álcool 80%, formol e 
ácido acético glacial) por 20 horas e fígado e rim posterior por 16 horas. 
Posteriormente, foram desidratados em álcoois (70%, 80%, 90% e 100%), 
diafanizadas em xilol e incluídas em Paraplast®. Então, foram cortadas em 
micrótomo manual na espessura de 5 µm (fígado e rim) e 7 µm (gônadas) e 
corados com hematoxilina-eosina (HE). O Paraplast® foi removido das lâminas 
com xilol, as lâminas foram hidratadas em uma série decrescente de álcool 
etílico e por último em água destilada e as lâminas imersas em hematoxilina 
(corante básico) por 1 min e em eosina (corante ácido) por 40 s. As lâminas 
foram lavadas em água corrente por 10 min e em água destilada, desidratadas 
e série crescente de álcool etílico, diafanizadas em xilol e montadas com resina 
Entellan®.  Posteriormente, as lâminas foram analisadas em microscopia de luz 
para descrição de lesões patológicas por meio da metodologia descrita por 
Schwaiger et al. (1997). Sob objetiva de 40x, foram observados 10 campos por 




- Lesão discreta (1): 2-3 campos com lesão focal 
- Lesão moderada (2): até 6 campos com lesão focal 
- Lesão severa (3): todos os campos com lesão focal ou generalizada. 
 
Para fígado e gônadas também foram realizadas as colorações de 
Sudan Black B e do ácido Periódico de Schiff (PAS) com objetivo de visualizar 
depósitos de lipídios e carboidratos, respectivamente. 
Para a coloração de Sudan Black B, fígado e gônadas passaram por 
uma etapa de crioproteção sendo imersos em solução de sacarose 10% por 24 
h, de sacarose 20% por 24 h e sacarose 30% por 24h. Após este período, os 
tecidos foram emblocados em resina Tissue-Tek® O.C.T™ Compound and 
Cryomolds® e cortados em criostato na espessura de 10 µm. Os cortes foram 
aderidos em lâminas gelatinizadas. Para a coloração, as lâminas foram imersas 
em álcool 70% por 1 min e coradas com Sudan Black B por 20 min. Após 
lavagem em água destilada para a remoção do corante, as lâminas foram 
contra-coradas com hematoxilina por 40 s. Foram então montadas em glicerina 
e seladas com esmalte. O Sudan Black B cora lipídios, gorduras neutras, 
fosfolipídios e ésteres.  
Para a coloração PAS, os cortes obtidos em micrótomo foram aderidos 
às lâminas com auxílio de albumina. As lâminas foram hidratadas em uma série 
decrescente de álcool etílico e por último em água destilada. Foram então, 
imersas em ácido Periódico 0,5%, lavadas em água e imersas em reativo de 
Schiff por 20 min. Foram então lavadas em água sulfurosa por 5 min e contra-
coradas com hematoxilina por 40 s. A seguir, procedeu-se a lavagem em água 
corrente e água destilada, as lâminas foram desidratadas em uma série 
crescente de álcool etílico, diafanizadas em xilol e montadas com resina 
Entellan®. O PAS é importante na citoquímica de carboidratos, pois ácido 
periódico oxida compostos com grupos hidroxilas livres vicinais que combinam 
com o reativo de Schiff obtendo a coloração rósea. 
 
 
5.9 NÍVEIS DE NEUROTRANSMISSORES 
 




(5-HT), 3,4-dihidroxifenilacético (DOPAC, o principal metabólito da dopamina), 
ácido 5-hidroxiindolacético (5-HIIA, o principal metabólito da serotonina) foram 
analisados por HPLC de fase reversa com detecção eletroquímica. As 
amostras de cérebro foram homogeneizadas com ultrassom (Sonics, Newtown, 
CT, USA) em 0,1 M ácido perclórico. Após centrifugação a 10.000 x g por 20 
min, 20 μL do sobrenadante foi injetado no cromatógrafo. A coluna de fase 
reversa utilizada foi a Synergi Fusion-RP C-18 (150 x 4,60 mm, 4 µm tamanho 
de partícula; Phenomenex), e eletrodos de trabalho (5011A célula analítica, 
ESA), E1=+100 and E2=+450 mV. A fase móvel utilizada para a análise foi 
constituída de: ácido cítrico 20 g; EDTA 40 mg; ácido octanossulfônico 200 mg; 
900 mL água de miliQ; metanol 10%; pH 4,0; fluxo de 1,0 mL/min. Os 
cromatogramas dos neurotransmissores foram integrados e analisados pelo 
software LC Solutions (Shimadzu).  As razões DOPAC/DA e 5-HIAA/5-HT 





5.10 ANÁLISE ESTATÍSTICA 
 
 
A normalidade dos dados foi testada pelo teste de Kolmogorov–Smirnov. 
Os resultados dos experimentos foram analisados estatisticamente pelo 
programa GraphPad Prism 5.00. Quando os dados obedeceram aos critérios 
de normalidade utilizou-se ANOVA de uma via para determinar se havia 
diferença entre os grupos, seguida de Prova de Tukey para demonstrar as 
diferenças entre os grupos. Os resultados foram expressos em média ± erro 
padrão da média com p<0,05. Quando os dados não obedeceram aos critérios 
de normalidade utilizou-se o Teste não paramétrico de Kruskal Wallis, para 
verificar se havia diferença entre os grupos, seguido de teste de Dunn e os 












6.1 CONDIÇÕES EXPERIMENTAIS 
 
 
Não houve mortalidade durante a exposição em nenhum dos grupos. Os 
animais não apresentaram alterações na mobilidade e nem injúrias externas. 
Os valores dos parâmetros de qualidade da água foram: pH (7,2±0,2 






O diclofenaco aumentou o número de eritrócitos em todas as 
concentrações testadas e o hematócrito nas concentrações de 0,2 e 2 µg/L. A 
hemoglobina aumentou na concentração 0,2 µg/L e reduziu na concentração 
de 20 µg/L. O MCHC foi reduzido em todas as concentrações e o HCM foi 
reduzido em 2 e 20 µg/L. O VCM não foi alterado. Houve uma elevação nos 
leucócitos totais, linfócitos e trombócitos nos grupos expostos ao diclofenaco e 
uma redução de neutrófilos. Os monócitos diminuíram em 0,2 µg/L e 
aumentaram na concentração de 2 µg/L. Não foram observados eosinófilos e 





















TABELA 1. PARÂMETROS HEMATOLÓGICOS DE Rhamdia quelen APÓS EXPOSIÇÃO AO 
DICLOFENACO E GRUPO CONTROLE 
 





Controle  0,2  μg/L 2  μg/L 20  μg/L 
Eritrócitos (10
6
/ μL) 1,7 ± 0,1
a
 2,3 ± 0,1
b
 2,2 ± 0,1
b
 2,1 ± 0,1
b
 
Hemoglobina (g/dL)  6,4 ± 0,3
a
 7,8 ± 0,3
b
 6,4 ± 0,3
a
 5,1 ± 0,2
c
 
Hematócrito (%)  28,0 ± 1,5
a
 41,3 ± 2,2
b
 36,0 ± 1,5
b
 30,3 ± 1,8
a
 
VCM (fL)   165,0 ± 8,8
a
 182,5 ± 11,1
a
 161,9 ± 6,4
a
 144,1 ± 9,7
a
 
HCM (ρg)  37,8 ± 2,4
a
 34,4 ± 1,7
a
 28,6 ± 1,1
b
 24,0 ± 0,7
b
 
CHCM (g/dL) 23,9 ± 2,0
a
 18,4 ± 0,5
b
 17,9 ± 0,9
b





/ µ L) 58,1 ± 3,8
a
 78,5 ± 4,6
b
 99,9 ± 1,9
c





/ μL) 125,1 ± 2,5
a
 136,4 ± 4,6
b
 158,0 ± 1,9
c





/ μL) 12,4 ± 0,9
a
 8,0 ± 0,2
b
 25,9 ± 1,3
c





/ μL) 108,3 ± 2,4
a
 125,4 ± 4,2
b
 130,3 ± 4,4
b





/ μL) 9,5 ± 0,7
a
 6,7 ± 0,5
b
 7,0 ± 0,2
b
 6,6 ± 0,5
b
 
Resultados expressos em média ± erro padrão. Letras minúsculas diferentes indicam diferença 





Na análise genética, não houve diferença entre o controle e os grupos 
expostos ao diclofenaco na frequência de micronúcleos e nos danos ao DNA 
















































































FIGURA 12. Frequência de micronúcleos (A) e escores de danos genéticos obtidos por meio 
do Ensaio Cometa (B) em eritrócitos de Rhamdia quelen expostos ao diclofenaco durante 21 
dias, por via hídrica. Os resultados são expressos em mediana e o intervalo interquartil 




No fígado, a concentração de 0,2 µg/L de diclofenaco reduziu o IHS de 
































FIGURA 13. Índice hepatossomático (IHS) de Rhamdia quelen expostos ao diclofenaco durante 
21 dias, por via hídrica. Os resultados são expressos em média ± erro padrão. Letras 
minúsculas diferentes indicam diferença significativa (p<0,05) na comparação entre grupos. 
ANOVA de uma via seguida do teste de Tukey. N=10. 
 
 
Nos hepatócitos, não houve danos ao DNA nos animais expostos ao 















































FIGURA 14. Escores de danos genéticos obtidos por meio do Ensaio Cometa em hepatócitos 
de Rhamdia quelen expostos ao diclofenaco por 21 dias, por via hídrica. Os resultados são 
expressos em mediana e o intervalo interquartil (percentis 25 e 75). Kruskal Wallis seguido do 




Em relação à biotransformação hepática, a atividade da EROD foi 
reduzida na concentração de 2 µg/L e a atividade da GST aumentou em todas 



























































































FIGURA 15. Biomarcadores bioquímicos relacionados à biotransformação em fígado de 
Rhamdia quelen expostos ao diclofenaco durante 21 dias, por via hídrica. Atividade da 
Etoxiresorufina-O-deetilase (A) e Glutationa S-transferase (B). Os resultados são expressos em 
média ± erro padrão. Letras minúsculas diferentes indicam diferença significativa (p<0,05) entre 
os grupos.  ANOVA de uma via seguida do teste de Tukey. N=10. 
 
 
O diclofenaco causou uma redução da SOD no fígado em todas as 
concentrações. A CAT foi reduzida na concentração de 2 µg/L. Houve um 
aumento dos níveis de GSH em todas as concentrações testadas. A LPO foi 
reduzida (0,2 e 20 µg/L). A GPx não foi alterada e o diclofenaco não causou 








































































































































































































































































FIGURA 16. Biomarcadores bioquímicos em fígado de Rhamdia quelen expostos ao 
diclofenaco durante 21 dias, por via hídrica. Atividade da Superóxido dismutase (A), Glutationa 
peroxidase (B), Catalase (C), Concentração de Glutationa reduzida (D), Lipoperoxidação (E), 
Carbonilação de proteínas (F). Os resultados são expressos em média ± erro padrão. Letras 
minúsculas diferentes indicam diferença significativa (p<0,05) entre os grupos.  ANOVA de uma 
via seguida do teste de Tukey. N=10 
 
 
Nas gônadas, o diclofenaco diminuiu a atividade da enzima SOD em 
todas as concentrações. Na concentração 0,2 µg/L, a atividade das enzimas 
GPx e GST e a LPO foram reduzidas. A concentração de GSH não foi alterada 
(FIGURA 17). As enzimas CAT e EROD também foram analisadas, mas não 


















































































































































































































FIGURA 17. Biomarcadores bioquímicos em gônada de Rhamdia quelen expostos ao diclofenaco 
durante 21 dias, por via hídrica. Atividade da Superóxido dismutase (A), Glutationa peroxidase (B), 
Glutationa S-transferase (C), Concentração de Glutationa reduzida (D), Lipoperoxidação (E). Os 
resultados são expressos em média ± erro padrão. Letras minúsculas diferentes indicam diferença 
significativa (p<0,05) entre os grupos. ANOVA de uma via seguida do teste de Tukey. N=10. 
 
 
Na análise histopatológica do fígado, os animais do grupo controle não 
tiveram alterações, sendo que os hepatócitos apresentavam núcleos grandes 




diclofenaco causou alterações morfológicas em fígado de Rhamdia quelen.  Foi 
observado degeneração hidrópica, nos graus moderado e severo, na maior 
concentração e congestão sanguínea (discreta a severa) nas concentrações 2 
e 20 μg/L (FIGURA 18; TABELA 2). Na coloração de Sudan Black B, não foi 
observado acúmulo de lipídios e na coloração de PAS também não foi 








FIGURA 18. Histopatologia do tecido hepático de Rhamdia quelen. (A) Tecido hepático de 
peixe Controle. (B) Degeneração hidrópica moderada em tecido hepático de peixe exposto a 20 
µg/L de diclofenaco. (C) Degeneração hidrópica severa em tecido hepático de peixe exposto a 
20 µg/L de diclofenaco. (D) Congestão sanguínea em tecido hepático de peixe exposto a 20 
























TABELA 2. ALTERAÇÕES MORFOLÓGICAS EM TECIDO HEPÁTICO DE Rhamdia quelen 
APÓS EXPOSIÇÃO AO DICLOFENACO. N=5. 
 
 
  Concentração de Diclofenaco 
 
Controle  0,2  μg/L 2  μg/L 20  μg/L 
Congestão sanguínea          0 0 1-2 2-3 
Degeneração hidrópica 0 0 0 2-3 
     
Nota: 0= Normal; 1= Discreta; 2= Moderada; 3= Severa. 
 
 
No rim posterior, não houve danos ao DNA das células (FIGURA 19), 
porém foram observadas alterações morfológicas nos rins dos animais 
expostos ao diclofenaco. As alterações observadas foram degeneração 
hidrópica discreta na maior concentração de diclofenaco, congestão glomerular 
moderada na concentração 0,2 μg/L e de grau discreto nas maiores 
















































FIGURA 19. Escores de danos genéticos obtidos por meio do Ensaio Cometa em células de 
rim posterior de Rhamdia quelen expostos ao diclofenaco durante 21 dias, por via hídrica. Os 
resultados são expressos em mediana e intervalo interquartil (percentis 25 e 75). Kruskal Wallis 










FIGURA 20. Histopatologia do tecido renal posterior de Rhamdia quelen. (A) Tecido renal de 
peixe Controle. (B) Degeneração hidrópica discreta em tecido renal de peixe exposto a 20 µg/L 
de diclofenaco. (C) Congestão sanguínea em tecido renal de peixe exposto a 20 µg/L de 
diclofenaco. (D) Congestão glomerular em tecido renal de peixe exposto a 0,2 µg/L de 
diclofenaco. Flechas indicam as injúrias. Hematoxilina-Eosina. Escala = 10 µm. N=5. 
 
 
TABELA 3. ALTERAÇÕES MORFOLÓGICAS EM TECIDO RENAL POSTEROR DE Rhamdia 
quelen APÓS EXPOSIÇÃO AO DICLOFENACO. N=5. 
 
 
  Concentração de Diclofenaco 
 
Controle  0,2  μg/L 2  μg/L 20  μg/L 
Congestão sanguínea          0 2 2 2 
Degeneração hidrópica 0 0 0 1 
Congestão glomerular 0 2 1 1 
     

















No cerebelo, os níveis de dopamina foram reduzidos na concentração 2 
µg/L e houve redução dos níveis de seu metabólito DOPAC nos animais 
expostos a todas as concentrações de diclofenaco. A razão DOPAC/DA foi 
























































































































FIGURA 21. Níveis de dopamina (A), metabólito da dopamina, DOPAC (B), Relação 
DOPAC/DA (C) em cerebelo de Rhamdia quelen expostos ao diclofenaco durante 21 dias, por 
via hídrica. Os resultados são expressos em média ± erro padrão. Letras minúsculas diferentes 
indicam diferença significativa (p<0,05) entre os grupos.  ANOVA de uma via seguida do teste 
de Tukey. N=10. 
 
 
A serotonina e seu metabólito 5-HIIA não foram alterados em nenhum 
dos grupos expostos ao diclofenaco. Também não houve alteração da razão 5-




























































































































FIGURA 22. Níveis de serotonina (A), metabólito da serotonina, 5-HIAA (B), Relação 5-HIIA/5-
HT (C) em cerebelo de Rhamdia quelen expostos ao diclofenaco durante 21 dias, por via 
hídrica. Os resultados são expressos em média ± erro padrão. Letras minúsculas diferentes 
indicam diferença significativa (p<0,05) entre os grupos.  ANOVA de uma via seguida do teste 





Os níveis de testosterona e estradiol plasmáticos não foram alterados 



















































































FIGURA 23. Níveis de testosterona (A) e estradiol (B) em plasma de Rhamdia quelen expostos 
ao diclofenaco durante 21 dias, por via hídrica. Os resultados são expressos em média ± erro 
padrão. ANOVA de uma via seguida de teste de Tukey. N=10. 
 
 
O índice gonadossomático de Rhamdia quelen não foi alterado nos 































FIGURA 24. Índice gonadossomático (IGS) de Rhamdia quelen expostos ao diclofenaco 
durante 21 dias, por via hídrica. Os resultados são expressos em média ± erro padrão. ANOVA 




Macroscopicamente os testículos tinham cor branca e apresentavam-se 
com as franjas (características da espécie) bem desenvolvidas e com 
vascularização superficial evidente. Os resultados da análise do tecido gonadal 
(FIGURA 25) mostraram um padrão histológico preservado nos grupos 




testículos apresentaram-se tubulares, sendo que os septos que delimitam os 
túbulos são constituídos de tecido conjuntivo. Dentro dos túbulos houve 
predominância de espermatozoides nos grupos expostos demonstrando que o 
diclofenaco não prejudicou a espermatogênese. Além disso, a predominância 
de espermatozoides demonstrou que os testículos estavam maduros. Outras 
células observadas foram espermátides e células de Sertoli na periferia dos 
túbulos aos septos. Não foi observado acúmulo de lipídios e carboidratos 





FIGURA 25. Histologia dos testículos de Rhamdia quelen controle e expostos ao diclofenaco. 
A= Controle; B = 0,2 µg/L Diclofenaco; C = 2 µg/L Diclofenaco; D = 20 µg/L Diclofenaco. 
Espermátides = std; Espermatozoides = stz; Células de Sertoli = CS; Septo delimitando os 

























O paracetamol não alterou o número de eritrócitos, porém reduziu a 
hemoglobina na concentração de 0,25 μg/L e o hematócrito nas duas 
concentrações testadas. O VCM foi reduzido, porém o CHCM foi aumentado na 
concentração de 2,5 μg/L. O HCM não foi alterado. Houve um aumento no 
número de leucócitos totais e neutrófilos nas duas concentrações e trombócitos 
nos peixes expostos a 0,25 μg/L de paracetamol. Os linfócitos foram reduzidos 
a 0,25 μg/L. O número de monócitos não foi alterado e não foram observados 
eosinófilos e basófilos frente à exposição ao paracetamol (TABELA 4). 
 
 
TABELA 4: PARÂMETROS HEMATOLÓGICOS DE Rhamdia quelen APÓS EXPOSIÇÃO AO                                   
AO PARACETAMOL E GRUPO CONTROLE 
 
  Concentração Paracetamol 
 
Controle  0,25  μg/L 2,5  μg/L 
Eritrócitos (10
6
/ μL) 2,0 ± 0,1
a
 1,7 ± 0,1
a
 2,0 ± 0,1
a
 
Hemoglobina (g/dL)  6,3 ± 0,3
a
 4,7 ± 0,2
b
 6,5 ± 0,6
a
 
Hematócrito (%)  43,8 ± 1,4
a
 31,7 ± 1,5
b
 33,0 ± 2,4
 a
 
VCM (fL)  223,1 ± 10,6
a
 193,8 ± 11,0
a
 167,0 ± 9,0
b
 
HCM (ρg)  31,9 ± 1,5
a
 28,8 ± 1,7
a
 32,4 ± 1,9
a
 
CHCM (g/dL) 14,4 ± 0,6
a
 14,9 ± 0,6
a





/ μL) 57,4 ± 2,4
a
 50,9 ± 3,5
a





/ μL) 135,6 ± 3,7
a
 174,1 ± 6,9
b





/ μL) 13,1 ± 1,8
a
 15,5 ± 2,0
a





/ μL) 115,2 ± 2,3
a
 91,4 ± 5,2
b





/ μL) 7,3 ± 1,1
a
 67,3 ± 5,6
b
 39,0 ± 4,8
c
 
Resultados expressos em média ± erro padrão. Letras minúsculas diferentes indicam diferença 






Na análise genética, não houve diferença em relação ao controle na 









































































FIGURA 26. Frequência de micronúcleos (A) e escores de danos genéticos obtidos por meio 
do Ensaio Cometa (B) em eritrócitos de Rhamdia quelen expostos ao paracetamol durante 21 
dias, por via hídrica. Os resultados são expressos em mediana e intervalo interquartil (percentis 




No fígado, o paracetamol causou um aumento do IHS na concentração 



























FIGURA 27. Índice hepatossomático (IHS) de Rhamdia quelen expostos ao paracetamol durante 
21 dias, por via hídrica. Os resultados são expressos em média ± erro padrão. Letras minúsculas 
diferentes indicam diferença significativa (p<0,05) entre os grupos.  ANOVA de uma via seguida 




O paracetamol também causou dano ao DNA dos hepatócitos na 















































FIGURA 28. Escores de danos genéticos obtidos por meio do Ensaio Cometa em hepatócitos 
de Rhamdia quelen expostos ao paracetamol durante 21 dias, por via hídrica.  Letras 
minúsculas diferentes indicam diferença significativa (p<0,05) entre os grupos Os resultados 
são expressos em mediana e intervalo interquartil (percentis 25 e 75). Kruskal Wallis seguido 
do teste de Dunn. N=10. 
 
O paracetamol também reduziu a atividade das enzimas de 























































































FIGURA 29. Biomarcadores bioquímicos relacionados à biotransformação em fígado de 
Rhamdia quelen expostos ao paracetamol durante 21 dias, por via hídrica. Atividade da 
Etoxiresorufina-O-deetilase (A) e Glutationa S-transferase (B). Os resultados são expressos em 
média ± erro padrão. Letras minúsculas diferentes indicam diferença significativa (p<0,05) entre 
os grupos.  ANOVA de uma via seguida do teste de Tukey. N=10. 
 
 
Em relação aos biomarcadores bioquímicos avaliados no fígado, o 




concentrações. Além disso, aumentou a atividade da SOD na concentração de 
2,5 μg/L em comparação ao controle. A atividade da GPx e da CAT, a 
concentração de GSH e a LPO não foram alteradas nos animais expostos ao 






























































































































































































































































FIGURA 30. Biomarcadores bioquímicos em fígado de Rhamdia quelen expostos ao 
paracetamol durante 21 dias, por via hídrica. Atividade da Superóxido dismutase (A), Glutationa 
peroxidase (B), Catalase (C), Concentração de Glutationa reduzida (D), Lipoperoxidação (E), 
Carbonilação de proteínas (F). Os resultados são expressos em média ± erro padrão. Letras 
minúsculas diferentes indicam diferença significativa (p<0,05) entre os grupos.  ANOVA de uma 
via seguida do teste de Tukey. N=10. 
 
 
A análise de biomarcadores bioquímicos em gônada (FIGURA 31), 
demonstrou que o paracetamol não alterou a atividade das enzimas SOD, GPx 
e GST e nem a concentração de GSH e a LPO. As enzimas CAT e EROD 



















































































































































































































FIGURA 31. Biomarcadores bioquímicos em gônada de Rhamdia quelen expostos ao 
paracetamol durante 21 dias, por via hídrica. Atividade da Superóxido dismutase (A), Glutationa 
peroxidase (B), Glutationa S-transferase (C), Glutationa reduzida (D), Lipoperoxidação (E). Os 












Na avaliação histopatológica do fígado, os animais do grupo controle 
demonstraram estrutura do tecido hepático sem alterações, porém as duas 
concentrações de paracetamol causaram alterações morfológicas no fígado de 
Rhamdia quelen.  Foram observadas congestão sanguínea e infiltração 
leucocitária periférica e multifocal de grau discreto nos animais expostos 





FIGURA 32. Histopatologia do tecido hepático de Rhamdia quelen. (A) Tecido hepático de 
peixe Controle. (B) Congestão sanguínea em tecido hepático de peixe exposto a 2,5 µg/L de 
paracetamol. (C) Infiltração leucocitária periférica em tecido hepático de peixe exposto a 2,5 
µg/L de paracetamol. (D) Infiltração leucocitária multifocal em tecido hepático de peixe exposto 






















TABELA 5. ALTERAÇÕES MORFOLÓGICAS EM TECIDO HEPÁTICO DE Rhamdia quelen 




 Concentração de paracetamol 
 Controle  0,25 µ/L 2,5 µg/L 
Congestão sanguínea          0 1 1 
Infiltração leucocitária 0 1 1 
    
Nota: 0= Normal; 1= Discreta; 2= Moderada; 3= Severa. 
 
O dano genético foi mensurado no rim posterior e não houve alteração 











































FIGURA 33. Escores de danos genéticos obtidos por meio do Ensaio Cometa em rim posterior 
de Rhamdia quelen expostos ao paracetamol durante 21 dias, por via hídrica. Os resultados 
são expressos em mediana e intervalo interquartil (percentis 25 e 75). Kruskal Wallis seguido 
do teste de Dunn. N=10. 
 
 
O tecido renal posterior dos peixes do grupo controle não apresentou 
alterações na estrutura dos glomérulos e dos túbulos. Nos animais expostos 
foram observadas injúrias como degeneração hidrópica e congestão glomerular 
discreta na concentração de 0,25 µg/L e grau moderado destas alterações na 
concentração de 2,5 µg/L de paracetamol. Os animais expostos à concentração 
de 2,5 µg/L de paracetamol apresentaram Peri-nefrite de grau discreto 









FIGURA 34. Histopatologia do tecido renal posterior de Rhamdia quelen. (A) Tecido renal de 
peixe Controle. (B) Degeneração hidrópica tubular em tecido renal de peixe exposto a 2,5 µg/L 
de paracetamol. (C) Peri-nefrite em tecido renal de peixe exposto a 2,5 µg/L de paracetamol. 
(D) Congestão glomerular em tecido renal de peixe exposto a 2,5 µg/L de paracetamol. Flechas 
indicam as injúrias. Hematoxilina-Eosina. Escala = 10 µm. N=5. 
 
 
TABELA 6. ALTERAÇÕES MORFOLÓGICAS EM TECIDO RENAL POSTERIOR DE 





 Concentração de paracetamol 
 Controle  0,25 µ/L 2,5 µg/L 
Congestão glomerular          0 1 2 
Degeneração hidrópica tubular 0 1 2 
Peri-nefrite 0 0 1 
     













Na concentração 0,25 μg/L o paracetamol elevou o neurotransmissor 
dopamina, no entanto, não houve alterações em DOPAC e na relação 













































































































FIGURA 35. Níveis de dopamina (A), metabólito da dopamina, DOPAC (B), Relação 
DOPAC/DA (C) em cerebelo de Rhamdia quelen expostos ao paracetamol durante 21 dias, por 
via hídrica. Os resultados são expressos em média ± erro padrão. Letras minúsculas diferentes 
indicam diferença significativa (p<0,05) entre os grupos.  ANOVA de uma via seguida do teste 




O paracetamol aumentou os níveis de serotonina nos animais expostos 
à concentração de 0,25 μg/L. O metabólito da serotonina (5-HIAA) e a relação 
5-HIIA/5-HT foram elevados nos animais expostos à concentração de 2,5 μg/L 





















































































































FIGURA 36. Níveis de serotonina (A), metabólito da serotonina, 5-HIAA (B), Relação 5-HIAA/5-
HT (C) em cerebelo de Rhamdia quelen expostos ao paracetamol durante 21 dias, por via 
hídrica. Os resultados são expressos em média ± erro padrão. Letras minúsculas diferentes 
indicam diferença significativa (p<0,05) entre os grupos.  ANOVA de uma via seguida do teste 
de Tukey. N=10. 
 
 
Os níveis de testosterona foram reduzidos nos peixes expostos ao 
paracetamol e houve um aumento nos níveis de estradiol na exposição à 
concentração de 2,5 μg/L (FIGURA 37). 
 
 
O paracetamol não alterou o índice gonadossomático dos animais 















































































FIGURA 37. Níveis de testosterona (A) e estradiol (B) em plasma de Rhamdia quelen expostos 
ao paracetamol durante 21 dias, por via hídrica. Os resultados são expressos em média ± erro 
padrão. Letras minúsculas diferentes indicam diferença significativa (p<0,05) entre os grupos.  


























FIGURA 38. Índice gonadossomático (IGS) de Rhamdia quelen expostos ao paracetamol 
durante 21 dias, por via hídrica. Os resultados são expressos em média ± erro padrão. ANOVA 
de uma via seguida do teste de Tukey. N=10. 
 
A análise morfológica do tecido gonadal (FIGURA 39) mostrou que no 
grupo controle os animais estavam em maturação com a presença de células 
em diferentes fases de desenvolvimento, inclusive espermatozoides. No grupo 
exposto a 0,25 µg/L foram observadas espermatogônias e espermátides, mas 
não ocorreram espermatozoides. No grupo exposto a 2,5 µg/L de paracetamol 
observou-se uma inibição da espermatogênese, pois os peixes estavam com o 
testículo imaturo, predominando espermatogônias. Não ocorreu deposição de 









FIGURA 39. Histologia dos testículos de Rhamdia quelen controle e expostos ao paracetamol. 
A= Controle; B = 0,25 µg/L de Paracetamol; C = 2,5 µg/L de paracetamol. Espermatogônias = 
stg; Espermátides = std; Espermatozoides = stz; Células de Sertoli = CS; Septo delimitando os 


























O diclofenaco causou alterações importantes nos parâmetros 
hematológicos de Rhamdia quelen. Houve aumento do número de eritrócitos 
sugerindo uma necessidade maior de oxigênio pelas células, o que é 
corroborado pelo aumento do hematócrito nas concentrações 0,2 e 2 µg/L e da 
hemoglobina na concentração de 0,2 µg/L. Embora na concentração de 20 
µg/L tenha ocorrido uma redução da hemoglobina, do HCM e do CHCM e um 
possível quadro de anemia. Além disso, o aumento do número de eritrócitos 
pode ter ocorrido pela presença de células jovens no sangue devido a uma 
ativação da eritropoiese (GALEB et al., 2013).  
Em relação aos leucócitos totais, houve um aumento destas células na 
exposição ao diclofenaco, bem como um aumento de linfócitos. Os leucócitos 
mostram um aumento em sua atividade em resposta a um agente tóxico ou 
estresse fisiológico (MARIAPPAN et al., 2011). Em contrapartida, ocorreu uma 
redução dos neutrófilos em todas as concentrações e dos monócitos na menor 
concentração de diclofenaco, demonstrando que apesar do aumento do 
número de leucócitos e linfócitos, a redução dos neutrófilos pode determinar 
uma incapacidade de reação frente a infecções bacterianas, deixando o 
organismo mais susceptível. As pirazolonas que também pertencem aos anti-
inflamatórios não-esteroidais causaram redução de monócitos em ratos 
(MARIAPPAN et al., 2011). No entanto, na concentração de 2 µg/L o 
diclofenaco aumentou os monócitos em Rhamdia quelen.  
O número de trombócitos também foi elevado na exposição ao 
diclofenaco. Os trombócitos são comparáveis às plaquetas de mamíferos e tem 
um importante papel na coagulação, a qual previne as hemorragias. Os 
trombócitos também são considerados células de defesa e atuam prevenindo 
infecções (PEREIRA et al., 2012). Este aumento pode ser em decorrência do 
estresse causado por um xenobiótico e isto pode ter ocorrido na exposição ao 
diclofenaco.  
Em relação à análise genética, não houve dano ao DNA e nem alteração 




tecidos importantes para metabolismo e excreção, como o fígado e rim, 
respectivamente, o diclofenaco também não causou danos ao DNA. Não há 
dados na literatura sobre a participação do diclofenaco em danos ao DNA de 
peixes, no entanto, um ensaio com linhagem celular DT40 de galinha, indicou 
que este fármaco induz danos ao DNA, alterando a replicação e levando a 
quebras cromossômicas nestas células (LIU et al., 2012).  
Também ocorreu uma redução no tamanho do fígado (IHS) na menor 
concentração de diclofenaco. A exposição de trutas arco-íris ao diclofenaco 
causou uma depleção de glicogênio nos hepatócitos (TRIEBSKORN et al., 
2004), o que poderia causar redução do IHS. O crescimento dos hepatócitos 
pode ser afetado pela alteração na função destas células quando expostas a 
AINES (FLIPPIN et al., 2007). Na exposição durante 3 meses às concentrações 
de 1 a 10.000 µg/L de diclofenaco, a espécie Orizyas latipes, o medaka 
japonês, não teve alteração no índice hepatossomático, apenas no índice 
gonadossomático das fêmeas (LEE et al., 2011). 
No fígado, o diclofenaco causou redução em algumas enzimas 
antioxidantes. As enzimas reduzidas foram SOD em todas as concentrações de 
diclofenaco e a CAT na concentração de 0,2 µg/L, mas a GPx não foi alterada. 
No entanto, o AINE ibuprofeno aumentou a GPx em peixes expostos a 
concentrações de 0,05; 1; 8 e 25 mg/L (BARTOSKOVA et al., 2013). AINES 
atuam terapeuticamente através da inibição das ciclo-oxigenase e este 
mecanismo causa injúria mitocondrial envolvendo a geração de espécies 
reativas de oxigênio (EROs), as quais causam estresse oxidativo (QUINN et al., 
2011).  
Em outros organismos, como invertebrados, por exemplo, e por meio de 
exposição aguda foram observados resultados contrários aos obtidos neste 
trabalho. Bivalves expostos à concentração de 1 e 1.000 µg/L de diclofenaco 
durante 96 h, tiveram aumento da LPO (QUINN et al., 2011) e anfípodas 
Hyalella azteca sofreram estresse oxidativo pelo aumento da LPO e da enzima 
SOD quando expostos a sedimentos artificiais contendo diclofenaco (OVIEDO-
GÓMEZ et al., 2010).  
Neste estudo o diclofenaco reduziu a LPO, isto pode ter ocorrido porque 
com o aumento tanto da concentração de GSH como da atividade da GST, as 




da membrana. Além disso, como a GSH é utilizada pela GST nas reações de 
conjugação, o aumento na atividade da GST deve ter requerido um maior 
consumo de GSH e com isso, uma maior síntese desta molécula antioxidante. 
GSH pode agir como um agente redutor e reagir com compostos eletrofílicos e 
espécies oxidantes antes que elas interajam com macromoléculas como o DNA 
e as proteínas (POMPELLA et al., 2003).  
Um biomarcador de contaminação por metais, a metalotioneína, que 
possui grupamento cisteína como a GSH, teve sua expressão induzida na 
exposição de bivalves ao diclofenaco (QUINN et al., 2011).  O efeito protetor 
causado pelo diclofenaco através da redução da LPO pode explicar porque não 
ocorreu carbonilação de proteínas e nem danos ao DNA. Além disso, o 
aumento na enzima da Fase II da biotransformação GST pode ter evitado 
danos ao DNA. Stepanova et al. (2013) encontraram um aumento na atividade 
da GST em carpas juvenis expostas a altas concentrações de diclofenaco (3 
mg/L). A atividade da GST de peixes Danio rerio expostos a 40, 120 e 250 
mg/L do AINE ácido acetilsalicílico também foi aumentada (ZIVNA et al., 2013).  
A EROD, enzima da fase I da biotransformação, foi reduzida pelo 
diclofenaco. Em um estudo com hepatócitos de truta-arco-íris, o diclofenaco 
também causou redução da atividade da EROD (LAVILLE et al., 2004). Embora 
o mecanismo de inibição da CYP1A não seja conhecido para o diclofenaco a 
redução da EROD também foi reportada em hepatócitos de rato (PAPPAS et 
al., 1998).  
Nas gônadas, o diclofenaco reduziu a atividade das enzimas SOD, em 
todas as concentrações testadas, e GPx e GST na concentração de 0,2 µg/L. 
Estas enzimas são importantes na defesa contra o estresse oxidativo. A 
redução das atividades das enzimas pode-se dar por ligação dos metabólitos 
do diclofenaco a estas proteínas e, consequentemente, inibição de suas 
atividades. Além das enzimas houve uma redução na LPO em gônadas 
também na concentração de 0,2 µg/L.  
Não há estudos de estresse oxidativo em gônadas de peixe expostos a 
AINES e existem poucos estudos sobre estresse oxidativo causado por 
fármacos em peixes. No entanto, acredita-se que baixas concentrações de 




Em um estudo com embriões de Danio rerio expostos a 0,03 µg/L de 
diclofenaco durante 90 min houve redução da LPO (FEITO et al., 2012). Peixes 
juvenis também de Danio rerio expostos a concentrações subletais de 5, 15, 30 
e 60 mg/L de diclofenaco por 28 dias também tiveram redução da LPO 
(PRASKOVA et al., 2014). Estes resultados demonstram que, tanto na 
exposição aguda como subcrônica, o diclofenaco inibe a LPO, protegendo as 
membranas celulares. A concentração de GSH não foi alterada e isto pode ter 
ocorrido porque com a redução da atividade da GST, não houve a conjugação 
de GSH com compostos eletrofílicos.  
Na histopatologia do fígado foi observado degeneração hidrópica, nos 
graus moderado e severo, na maior concentração e congestão sanguínea nas 
concentrações 2 e 20 μg/L.  
Outros estudos não encontraram lesões significativas no fígado de 
peixes expostos ao diclofenaco (SCHWAIGER et al., 2004; MEHINTO et al., 
2010; MEMMERT et al., 2013). Apenas Hoeger et al. (2005) encontraram focos 
de células inflamatórias no fígado de trutas expostas ao diclofenaco.  
As diferenças entre as injúrias encontradas neste trabalho e outros 
trabalhos com diclofenaco são provavelmente, decorrentes de uma 
susceptibilidade e maior sensibilidade da espécie Rhamdia quelen ao 
diclofenaco. Embora as injúrias encontradas sejam reversíveis com a retirada 
do contaminante, em uma situação realística onde há aporte constante de 
resíduos de fármacos no meio aquático pode ocorrer um agravamento das 
lesões. 
Para o diclofenaco os dados histopatológicos do rim tem grande 
importância, em decorrência da quase extinção de espécies de abutre que se 
alimentaram de carcaças de animais tratados com diclofenaco e morreram em 
decorrência de falência renal (MEMMERT et al., 2013). A nefrotoxicidade 
causada pelo diclofenaco é decorrente, principalmente da inibição da síntese 
de prostaglandinas e subsequente mudança nos mecanismos fisiológicos 
regulados por elas como: tônus e permeabilidade vascular e regulação iônica 
(HOEGER et al., 2005).  
Neste trabalho, as alterações causadas pela exposição subcrônica ao 
diclofenaco em Rhamdia quelen foram congestão sanguínea moderada em 




concentração e degeneração hidrópica discreta na maior concentração. A 
congestão sanguínea deve-se à obstrução do fluxo sanguíneo em uma área e 
com isso ocorre o acúmulo de sangue na circulação venosa. Dentre as causas 
estão obstrução física dos vasos ou falha no fluxo normal. A degeneração 
hidrópica se trata da retenção de água intracitoplasmática por deficiência de 
ATP, levando ao colapso da bomba de sódio, a qual é responsável pelo 
equilíbrio de entrada e saída de água da célula. A intensidade da lesão é 
determinada pela coloração do citoplasma da célula, assim, quanto mais claro 
o citoplasma, maior é a quantidade de água intracitoplasmática, o que pode 
propiciar a ruptura da célula e consequentemente levar à necrose do tecido 
(SALAMAT E ZARIE, 2012). As alterações encontradas diferem de outros 
estudos utilizando o diclofenaco.  
Schwaiger et al. (2004) encontraram degeneração hialina severa das 
células do epitélio tubular e nefrite em truta arco-íris expostas a 5 µg/L durante 
28 dias.  
Hoeger et al. (2005) encontrou em rim de truta, exposta por 21 dias ao 
diclofenaco, fluido proteináceo intersticial e necrose tubular.  
Mehinto et al. (2010) em uma exposição de trutas também durante 21 
dias encontraram necrose tubular, perda do espaço de Bowman e surgimento 
de novos néfrons.  
As alterações encontradas em tecido renal de Rhamdia quelen são 
reversíveis e menos severas que as ocorridas em trutas expostas ao 
diclofenaco, demonstrando uma diferença na resposta ao fármaco entre 
espécies de peixe. 
No cérebro, a serotonina e seu metabólito 5-HIIA não foram alterados. O 
diclofenaco causou redução nos níveis de dopamina em Rhamdia quelen 
expostos a 2 µg/L e redução dos níveis de seu metabólito DOPAC em todas as 
concentrações de diclofenaco, portanto, esperava-se um efeito estimulatório 
sobre o eixo HPG, mas não houve alteração nos níveis de hormônios 
esteroides e nem de serotonina. A razão DOPAC/DA diminuiu tanto em 0,2 
µg/L como em 20 µg/L, mas não em 2 µg/L, sugerindo que a redução da razão 
metabólito/neurotransmissor foi devido à diminuição do metabolismo de DA. A 
relação metabólito/neurotransmissor é um parâmetro eficaz para verificar a 




DOPAC/DA pode ser explicada pela redução tanto da síntese como da 
metabolização de DA.  
Poucos estudos têm sido publicados sobre o efeito de poluentes 
ambientais no cérebro de peixes e os mecanismos de neuromodulação não 
são totalmente esclarecidos. Apesar disso, podem-se citar algumas 
possibilidades para os resultados encontrados. A redução de dopamina pode 
ter ocorrido por uma ação do diclofenaco sobre a tirosina hidroxilase reduzindo 
a conversão de tirosina em dopamina ou ainda por um aumento na razão de 
absorção e consumo deste neurotransmissor, ou seja, de um aumento na 
atividade dopaminérgica (YARAHMADI et al., 2013). 
Quando verificados os hormônios esteroides, o diclofenaco não alterou 
os níveis de testosterona e estradiol no plasma de machos de Rhamdia quelen. 
Também na espécie Danio rerio, machos e fêmeas expostos a 10 e 100 µg/L 
de diclofenaco durante 14 dias não tiveram alterações nos níveis de hormônios 
esteroidais, embora outro AINE, como o ibuprofeno tenha causado 
desregulação endócrina, elevando os níveis de estradiol e testosterona em 
fêmeas e reduzindo os níveis de testosterona em machos (JI et al., 2013). Os 
AINES, como o diclofenaco, exercem seus efeitos clínicos por inibição da COX 
em seres humanos e animais. Assim espera-se que com a inibição da COX, as 
prostaglandinas, como a prostaglandina E2, a qual é envolvida na biossíntese 
de estrogênios (BRUEGGEMEIER et al., 2005), sejam reduzidas e isto afete os 
níveis de estrogênios. No entanto, neste trabalho isto não ocorreu, pois os 
níveis de estradiol não foram alterados. 
O índice gonadossomático e a morfologia das gônadas de peixes 
machos expostos ao diclofenaco não foram alterados. Os testículos mostraram 
um padrão morfológico preservado. Os grupos expostos apresentaram 
estrutura em túbulos, preenchidos com espermatozoides, demonstrando que 
não houve prejuízo na espermatogênese. Estes resultados podem ser devido 
aos níveis de testosterona e estradiol não terem sofrido alterações nos animais 
expostos ao diclofenaco.  
O diclofenaco causou alteração no IGS em fêmeas de Orizyas latipes 
quando expostas cronicamente às concentrações de 1 a 10000 µg/L de 
diclofenaco, mas não alterou o IGS dos machos (LEE et al., 2011). Apesar de 








7.2 PARACETAMOL  
 
 
O paracetamol reduziu a hemoglobina e o hematócrito na concentração 
0,25 μg/L. Além de reduzir o VCM e elevar o CHCM na concentração de 2,5 
μg/L, porém não alterou o número de eritrócitos e nem o HCM. A redução de 
hemoglobina, hematócrito e VCM, além da elevação de CHCM são fatores 
indicativos de anemia. Há recomendações de evitar AINES em pacientes com 
quadros de anemia, pois se acredita que estes fármacos podem causar 
deficiência de ferro (GODDARD et al., 2000). Porém este efeito não foi 
observado em Rhamdia quelen nas concentrações utilizadas.  
Na concentração de 0,25 μg/L houve um aumento no número de 
trombócitos, indicando um mecanismo de defesa frente ao paracetamol. O 
paracetamol também aumentou os leucócitos totais nos peixes expostos devido 
ao aumento no número de neutrófilos. Infecções e intoxicações levam ao 
aumento de leucócitos em peixes (ATAMANALP et al., 2011). No entanto, 
ocorreu redução do número de linfócitos, provavelmente, devido ao estresse 
causado pelo contaminante paracetamol. 
No fígado, o paracetamol causou um aumento do IHS na concentração 
de 0,25 μg/L. O índice hepatossomático pode refletir a demanda de energia 
metabólica e estado nutricional de curto prazo e pode ser considerado um 
indicador de saúde geral do organismo, pois é sensível a contaminantes 
ambientais. Porter e Janz (2003) também observaram aumento da IHS em 
peixes machos (Lepomis megalotis) expostos a efluentes tratados de esgoto 
municipal. De acordo com os autores, o aumento do tamanho do fígado pode 
ser atribuído ao processo de remoção de substâncias tóxicas e isto pode ter 
ocorrido com os animais expostos ao paracetamol. 
O metabolismo de paracetamol leva a produção de espécies reativas de 
oxigênio porque este fármaco é convertido a sua forma tóxica N-acetil-p-




NAPQI pode aumentar a formação de espécies reativas de oxigênio e de 
nitrogênio como ânion superóxido, radical hidroxila e peróxido de hidrogênio e 
peroxinitrila (YEN et al., 2007).  
O aumento na formação de espécies reativas gerado pelo paracetamol é 
evidenciado pela indução da SOD e pela carbonilação de proteínas nos peixes 
expostos a 2,5 μg/L. Como as enzimas GPx e CAT não foram alteradas, 
possivelmente, o peróxido de hidrogênio gerado pela SOD não foi convertido à 
água e permaneceu na célula causando a carbonilação de proteínas nos 
peixes expostos a 0,25 e 2,5 µg//L de paracetamol e danos ao DNA dos 
hepatócitos nos animais expostos a concentração de 0,25 µg/L de paracetamol.  
O paracetamol é conhecido por induzir danos ao fígado de humanos e 
animais em altas doses, os quais levam a elevação de enzimas hepáticas 
(KUMAR et al., 2004). O metabólito do paracetamol, NAPQI, é conjugado com 
GSH por enzimas de fase II como a GST. O excesso de formação de NAPQI 
leva a depleção de GSH e resulta em ligação covalente de NAPQI a 
macromoléculas celulares no fígado levando à injúria hepática 
(YANPALLEWAR et al., 2003).  
Neste estudo o paracetamol não alterou a concentração de GSH. A 
preservação dos estoques de GSH é responsável pela proteção contra a 
hepatotoxicidade induzida por paracetamol (AHMED e KHATER, 2001). Como 
resultado de não ter ocorrido depleção de GSH também não ocorreu dano aos 
lipídios, porém outras moléculas como proteínas e DNA foram afetadas pelas 
espécies reativas geradas pelo paracetamol.  
As enzimas EROD e GST foram reduzidas pelo paracetamol 
demonstrando que a biotransformação por estas vias foi afetada. O mecanismo 
de inibição de enzimas de biotransformação é desconhecido, mas sugere-se 
que ocorra por uma inibição pelos xenobióticos da transcrição de genes 
específicos resultando em redução dos níveis de RNAm destas enzimas e por 
consequência, em suas baixas atividades (SILVA et al., 2011). Isto pode 
acarretar numa permanência maior do fármaco no organismo e 
consequentemente uma duração de efeito mais prolongado (FAKURAZI et al., 
2008). A elevação dos níveis de estradiol na concentração de 2,5 µg/L, é um 





Nas gônadas, os biomarcadores bioquímicos analisados (SOD, GPx, 
GST, GSH e LPO) não foram alterados. Na literatura não há dados sobre o 
efeito do paracetamol em relação ao estresse oxidativo em gônadas de peixes. 
No entanto, em fígado de ratos e camundongos já foi relatado que o 
paracetamol causa estresse oxidativo (ARNAIZ et al., 1995; ZOUBAIR et al., 
2013), o que também foi observado neste estudo, visto que houve um 
carbonilação de proteínas e aumento da atividade da SOD. 
Embora não tenham ocorrido alterações na frequência de micronúcleos 
e dano ao DNA de eritrócitos e células renais, o paracetamol causou danos ao 
DNA das células hepáticas na concentração de 0,25 µg/L, demonstrando seu 
efeito tóxico sobre o fígado.  
Em um ensaio in vitro utilizando hemócitos de bivalves o paracetamol, 
comparado a outros AINES, demonstrou maior potencial genotóxico 
(PAROLINI et al., 2010). 
 Lewerenz et al. (2003) observaram também quebras do DNA de 
hepatócitos de rato em cultura. No entanto, dados indicam que o paracetamol 
causa lesões cromossômicas in vitro em células de mamífero em altas 
concentrações, indicando que os efeitos similares ocorrem in vivo em doses 
elevadas.  
Em uma revisão de Bergman et al. (1996), três mecanismos para a 
genotoxicidade induzida por paracetamol são descritos: (1) inibição de 
ribonucleotídeo redutase; (2) aumento dos níveis de cálcio citosólico; (3) dano 
ao DNA causado pela NAPQI depois de depleção de glutationa. A indução de 
micronúcleo em células da medula óssea de rato foi observada na exposição a 
altas concentrações de paracetamol (DUNN et al., 1987). 
O paracetamol pode causar hepatotoxicidade no homem e em animais 
experimentais quando em sobredosagem (LEE, 2004). Neste estudo, os peixes 
expostos a concentrações ambientais de paracetamol tiveram congestão 
sanguínea e infiltração leucocitária periférica e multifocal em grau discreto. A 
infiltração leucocitária causada pelo paracetamol em Rhamdia quelen pode ser 
causada pelo acúmulo do metabólito NAPQI, o qual se liga às proteínas dos 
hepatócitos e causa lesões de forma direta (SHIVASHRI et al., 2012). 
Em hepatócitos de truta expostos ao paracetamol foi observado núcleo 




de paracetamol foi observada congestão no tecido hepático de Oreochromis 
mossambicus (KAVITHA et al., 2011).  
As lesões observadas em fígado são de grau discreto, porém acrescidas 
do dano de DNA e proteínas carboniladas/oxidadas demonstra que a 
exposição durante 21 dias ao paracetamol, mesmo em baixas concentrações, 
foi suficiente para causar injúrias ao tecido hepático. 
AINES podem induzir lesões renais agudas e crônicas, como por 
exemplo, nefrite intersticial aguda. No entanto, o número de casos relatados é 
baixo. Há evidências de que a nefrite intersticial resulta principalmente de uma 
resposta de hipersensibilidade retardada a AINES, e síndrome nefrótica resulta 
de alterações na permeabilidade glomerular mediadas por prostaglandinas e 
hormônios. A toxicidade parece ocorrer devido aos metabólitos destes 
fármacos desempenharem um papel fundamental na indução de fibrose 
intersticial, o que pode ser facilitado por uma produção sustentada de alguns 
fatores de crescimento e citocinas (KLEINKNECHT, 1995).  
Neste estudo, o paracetamol causou peri-nefrite de grau discreto na 
maior concentração, além de congestão glomerular e degeneração hidrópica 
tubular com aumento da severidade das lesões de acordo com a concentração.  
Não há dados na literatura sobre os efeitos do paracetamol nos tecido renal de 
peixes adultos e os dados deste trabalho são pioneiros em demonstrar que o 
paracetamol pode causar injúria a este tecido apresentando um potencial 
nefrotóxico. Peng et al. (2010) avaliou a nefrotoxicidade de diferentes 
concentrações de paracetamol utilizando embriões de Danio rerio e observou 
que o paracetamol induziu danos no glomérulo, tubo pronéfrico e ducto 
pronéfrico. 
A administração aguda de paracetamol pode causar uma elevação nos 
níveis de serotonina no córtex cerebral (DOGRUL et al., 2012). De acordo com 
Trudeau et al. (2005), a serotonina tem relevância direta para o potencial de 
desregulador-endócrino dos fármacos encontrados no ambiente. Em contraste 
ao efeito inibitório da dopamina sobre o eixo Hipotálamo-Pituitária-Gônada, a 
serotonina tem um efeito estimulatório sobre a liberação de gonadotrofinas.  
Neste trabalho, o paracetamol aumentou os níveis dos 
neurotransmissores DA e 5-HT na concentração de 0,25 µg/L, aumentou o 




de 2,5 µg/L. Pini et al. (1997) sugerem que o paracetamol atua em receptores 
opióides liberando 5-HT e isto é responsável por seu efeito analgésico. Além 
disso, pode atuar em muitos neurotransmissores e catecolaminas que 
desempenham um papel importante na reprodução (HACHFI et al., 2012).  
Em relação aos níveis de hormônios esteroidais, foi observada uma 
redução dos níveis de testosterona nas duas concentrações de paracetamol e 
aumento dos níveis de estradiol na concentração de 2,5 µg/L, demonstrando 
um efeito anti-androgênico. Este efeito pode comprometer a reprodução da 
espécie por afetar a produção de células germinativas.  
Outros AINES como o ibuprofeno e ácido mefenâmico causaram 
estrogenicidade em peixes Danio rerio com alterações endócrinas mais 
pronunciadas nos peixes machos (JI et al., 2013). 
 Em um estudo com células de testículo humano expostas ao 
paracetamol, Albert et al. (2013) reportaram redução nos níveis de 
testosterona, embora não tenha sido observada alteração na morfologia 
testicular. 
O IGS não foi alterado pelo paracetamol. Embora haja relatos que outros 
AINES possam reduzir o peso das gônadas devido à inibição do crescimento 
gonadal e alterar a reprodução sendo considerados xenoestrógenos (JI et al., 
2013).  
A morfologia gonadal mostrou que a espermiogênese foi afetada, pois 
não foram encontrados espermatozoides nos animais expostos a 2,5 µg/L, 
apenas espermatogônias. Como os animais apresentavam peso e 
comprimento similar sugere-se que em decorrência da redução de testosterona 
e aumento dos níveis de estradiol na concentração de 2,5 µg/L a 
espermiogênese foi afetada.  
Em humanos, o paracetamol causou redução de testosterona em células 
de testículo, mas nenhuma alteração da morfologia testicular foi observada 
(ALBERT et al., 2013). 
Tanto o diclofenaco quanto o paracetamol causaram alterações 
importantes em Rhamdia quelen, mesmo quando os animais foram expostos às 
menores concentrações destes fármacos. A redução do índice 
hepatossomático e das atividades da GST e GPx e da LPO em gônadas 




Nesta concentração, assim como nas demais testadas, ocorreu também 
redução da atividade da SOD e da LPO, aumento de GSH e da atividade da 
GST, em fígado, injúrias renais de grau moderado, redução de DOPAC e da 
relação DOPAC/DA. Efeitos nos animais expostos à menor concentração (0,25 
µg/L) de paracetamol também foram observados. Houve redução da 
hemoglobina e do hematócrito, além de redução no número de linfócitos, 
aumento do índice hepatossomático e danos ao DNA das células hepáticas e 
aumento dos neurotransmissores DA e 5-HT. Em ambas as concentrações de 
paracetamol ocorreram aumento de leucócitos e linfócitos, redução de 
testosterona, carbonilação de proteínas no fígado, redução da 
biotransformação e injúrias hepáticas de grau discreto. Com base, nestes 
dados verifica-se o risco da exposição de organismos aquáticos, como os 
peixes, à AINES mesmo em baixas concentrações, pois estes podem afetar 
parâmetros fisiológicos da espécie e causar alterações que prejudicam até 


























A exposição subcrônica a concentrações ecologicamente relevantes de 
diclofenaco e paracetamol causou efeitos importantes em Rhamdia quelen. 
O diclofenaco afetou as defesas antioxidantes em fígado e gônada de 
Rhamdia quelen, elevou a quantidade de células de defesa e causou anemia, 
causou também injúrias aos tecidos hepático e renal Porém, não causou 
genotoxicidade e não afetou os parâmetros reprodutivos. Estes resultados 
demonstraram que o diclofenaco, enquanto micropoluente, afetou 
principalmente os parâmetros hematológicos e os tecidos hepático e renal na 
espécie estudada.  
O paracetamol afetou o fígado causando estresse oxidativo, 
genotoxicidade e injúrias teciduais, causou alterações hematológicas e injúrias 
renais. Além de interferir em parâmetros reprodutivos como os 
neurotransmissores, hormônios esteroides e morfologia testicular. Os 
resultados mostraram que houve uma desregulação do eixo hipotálamo-
pituitária-gônada, pois foi observado um efeito anti-androgênico do paracetamol 
nos animais expostos e com isso, este fármaco merece atenção em relação ao 
seu potencial efeito desregulador endócrino. O fígado e o rim também foram 
órgãos-alvo para a toxicidade causada por este fármaco, mesmo em 
concentrações encontradas no ambiente aquático. 
Como estes fármacos são amplamente detectados no ambiente e em 
função dos efeitos causados por eles na espécie Rhamdia quelen, a exposição 
contínua a estes micropoluentes pode comprometer outras espécies e alterar o 
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